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    1. INTRODUZIONE 
 
Il mare con le sue risorse rappresenta un importante patrimonio per tutte le forme viventi, 
uomo compreso, per tale motivo è fondamentale tenerne sotto controllo la salute. 
     Negli ultimi decenni, la crescente urbanizzazione della fascia marino costiera ha generato, 
a lungo andare, una forte pressione antropica tale da compromettere fortemente l’integrità 
dell’ecosistema marino.  
Secondo la definizione dell’ONU l’inquinamento marino consiste nell’ “introduzione 
diretta o indiretta da parte dell’uomo, nell’ambiente, di sostanze e di energie capaci di 
produrre effetti negativi sull’intero ecosistema, sulle sue diverse componenti sia vegetali 
che animali, sulle risorse biologiche, sulla qualità delle acque, e di conseguenza anche 
sulla salute umana e sulle attività marittime”.  
La contaminazione delle zone costiere proviene maggiormente dalle attività agricole e 
industriali, e dagli insediamenti urbani responsabili della diffusione in mare di un enorme 
quantitativo di sostanze tossiche provenienti dai rifiuti (Martella et al., 1997; Sumpter et 
al., 1996; Duzzin et al., 1986).   
Gli effetti dell’inquinamento nell’ambiente marino possono verificarsi a differenti livelli di 
organizzazione biologica, a partire dal livello subcellulare fino a comportare cambiamenti 
a livello delle comunità (Bayne et al., 1985). 
Negli ultimi anni si è ritenuto utile disporre di vari programmi di biomonitoraggio che si 
basano sull’utilizzazione di “bioindicatori” intesi come “organismi o sistemi biologici 
usati per valutare la variabilità, generalmente degenerativa, della qualità dell’ambiente, 
rivelando la  presenza di composti inquinanti e il loro grado di concentrazione nelle 
acque, mediante identificabili alterazioni biochimiche, fisiologiche e morfologiche a loro 
carico” (Bargagli et al., 1998).  
Un corretto biomonitoraggio, che preveda l’utilizzo di bioindicatori e permetta una buona 
interpretazione dei dati, richiede una buona conoscenza delle principali caratteristiche delle 
specie prese in esame: ciclo riproduttivo, anatomia, fisiologia, mobilità, nicchia ecologica e 
naturale, e bioaccumulo di sostanze dannose per l’organismo. 
Le migliori specie bioindicatrici sono distribuite su un vasto areale, sono reperibili in tutti i 
periodi dell’anno e sono facilmente identificabili. Un bioindicatore può essere definito 
ottimale quando la concentrazione di un determinato inquinante risulta essere in relazione 
quantitativa alla risposta biologica della specie considerata (Nimis et al., 1994). 
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1.1 – Gli organismi bioindicatori: i policheti 
Tra gli invertebrati marini, i policheti sono organismi che ben si adattano a condizioni di 
stress ambientali. Essi sono ecologicamente importanti, e costituiscono il 30-80% del 
numero totale di fauna bentonica indipendentemente dalla profondità dell'oceano 
(Hutchings, 1998). Questi organismi sono importanti anche nella formazione delle 
comunità costiere, formando spesso densi aggregati su superfici sommerse.  
Grazie alla loro distribuzione ubiquitaria negli ecosistemi marini, i policheti possono 
definirsi dei buoni bioindicatori.  
Diversi autori hanno utilizzato nei loro studi varie specie di policheti come bioindicatori: 
Amphitrite ornata, Capitella capitata, Chaetopterus variopedatus, Diopatra cuprea, 
Eurythoe complanata, Glycera americana, Harmothoe sp., Heteromastus filiformis, 
Lumbrineris fragilis, Lycastis ouanaryensis, Neanthes arenaceodentata, Nereis 
diversicolor, Nereis succinea, Perinereis aibuhitensis, Phyllodoce novaehollandiae, 
Pseudopotamilla occelata, (Cross et al., 1970; Eriksen et al., 1988; Athalye and Gokhale, 
1991; Ying et al., 1992; Mason e Storms, 1993; Moore e Dillon, 1993; Ishii et al., 1994; 
Ahn et al., 1995; Pesch et al., 1995; Méndez e Paèz-Osuna, 1998; Selck et al., 1999; Wen-
Xiong et al., 1999). In particolare tra le specie studiate Nereis diversicolor è stato 
dimostrato essere un ottimo bioindicatore ambientale con un ruolo ecologico altamente 
significativo (Díez et al., 2000; Fourcy et al., 2002; Moreira et al., 2006; Ait Alla et al., 
2006; Durou et al., 2007, 2008; Sun Zhou, 2008; Montserrat et al., 2008).  
Non è quindi sorprendente che i policheti vengano utilizzati negli studi ecotossicologici; 
infatti, sono stati sviluppati protocolli che prevedono l'utilizzo di policheti nei test di 
tossicità acuta e cronica (Reish e Gerlinger, 1997; Nipper e Carr, 2003). Quasi 48 specie, 
appartenenti a 20 famiglie di policheti, sono state utilizzate per questi test, principalmente: 
Capitellidae, Dinophilidae, Dorvilleidae e Nereididae (Reish e Gerlinger, 1997).  
Tra i policheti vi sono alcuni dei migliori rappresentanti d’invertebrati marini filtratori, che 
nutrendosi del particellato in sospensione, sono in grado di assumere gli inquinanti presenti 
nell’acqua o nel particolato di cui si cibano, attuando una serie di risposte adattative allo 
stress chimico e misurabili ai fini del monitoraggio ambientale (McElroy e Means 1988; 
McElroy 1990; Driscoll e McElroy 1996; Linke-Gamenick et al. 2000; Forbes et al. 2001; 
Christensen et al. 2002)..  
Le specie appartenenti alla famiglia dei Sabellidae, sono filtratori molto efficienti, 
facilmente riconoscibili per la presenza di un’elaborata corona tentacolare che si espande 
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dal tubo in cui questi abitano. Un certo numero di studi sui Sabellidae hanno fornito 
informazioni dettagliate sugli organi di filtrazione e sui meccanismi di cattura delle 
particelle (Wells, 1952; Fitzsimons, 1965; Lewis, 1968; Bonar, 1972), ma ci sono poche 
informazioni sugli aspetti qualitativi e quantitativi del processo di filtrazione (Dales, 1957; 
Shumway et al., 1988; Riisga  e Ivarsson, 1990; Clapin, 1996; Licciano et al., 2005; Stabili 
et al., 2006).  
A questa famiglia appartiene, la specie Sabella spallanzanii oggetto di studio di questa tesi, 
il cui ruolo da bioindicatore è stato in parte studiato da alcuni autori (Cavallo e 
Giangrande, 2002; Bocchetti et al., 2004; Fattorini et al., 2005), ma è ancora poco 
indagato. 
 
1.1.1 – Forme e funzioni dei policheti 
I policheti costituiscono la più grande classe di anellidi con circa 13000 specie quasi tutte 
marine, di cui almeno 800 presenti nel Mediterraneo. Essi presentano anche la massima 
irradiazione adattativa con riferimento alla forma del corpo, alle abitudini alimentari e agli 
habitat occupati. Nel mare i policheti si distribuiscono dalla zona intercotidale fino alle 
profondità abissali: alcune specie sono pelagiche, ma la maggior parte sono bentoniche e si 
ripartiscono fra il benthos fisso e quello mobile. Le forme sedentarie prediligono i fondi 
coerenti, rocciosi, ovvero si insediano sulla vegetazione sommersa o ancora sulle parti 
rigide di altri organismi (carapaci di granchi, conchiglie di gasteropodi e bivalvi); le forme 
erranti sono di solito più numerose sui fondi molli, dove possono spostarsi lungo 
l’interfaccia acqua-sedimento, oppure scavarsi una galleria in quest’ultimo. 
Il corpo, lungo, sottile e verdastro, è rotondeggiante dorsalmente e appiattito ventralmente 
ed è costituito da 200 o più metameri o segmenti simili. Le forme erranti hanno quasi 
sempre metameria omonoma, mentre le forme tubicole sedentarie hanno invece metameria 
eteronoma, soprattutto per il differenziarsi dei metameri anteriori in strutture per la presa 
del sedimento o per l’ancoraggio al tubo di abitazione o con significato branchiale.  
I policheti presentano un capo differenziato costituito dal prostomio, dal metastomio o 
segmento boccale e dal peristomio (metameri II-IV/V). Il prostomio reca due corti 
tentacoli prostomiali mediali, un paio di palpi corti e tozzi e due paia di piccoli occhi 
dorsali. Il peristomio circonda la bocca ventrale e presenta quattro paia di tentacoli 
peristomiali dorsali. Questi organi di senso specializzati del tatto, dell’olfatto, e della vista 
servono per il  reperimento del cibo, per sfuggire ai predatori e per altre attività. Su ciascun 
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lato di ogni metamero è presente un parapodio piatto e bilobato, con un ramo dorsale o 
notopodio ed un ramo ventrale o neuropodio; ciascuno di questi due lobi reca un cirro ed 
un ciuffo di setole, e all’interno di ognuno di essi vi sono due spesse acicule chitinose che 
servono per sostenere e muovere il parapodio (figura 1). 
 
Fig. 1 - Polichete: regione cefalica vista dal lato sinistro. (A) Faringe estroflessa. (B) Faringe non estroflessa. 
 
I parapodi servono per la locomozione sia nel caso dello strisciamento che del nuoto.  
Le forme di locomozione nei policheti sono molte varie: alcune specie non si muovono 
affatto, infatti dopo il periodo larvale si fabbricano un tubo nel quale trascorrono tutto il 
resto della loro esistenza; le forme pelagiche nuotano aiutandosi con i parapodi, soprattutto 
con ondulazioni del corpo nel piano orizzontale, come pure numerose forme bentoniche, 
specialmente nel periodo riproduttivo; altri policheti come Arenicola e Nereis scavano 
nella sabbia o nel fango gallerie temporanee o permanenti strisciando per azione propulsiva 
dei parapodi o della ciliatura, di regola per ondulazioni del corpo nel piano orizzontale.  
La parete del corpo (figura 2) è formata da un epitelio monostratificato che secerne una 
cuticola sovrastante per lo più sottile, non di rado responsabile dell’aspetto iridescente 
dell’animale.  
 
Fig. 2 - Polichete: sezione trasversale schematica. 
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Sotto l’epidermide si trova un sottile strato muscolare circolare e quattro grandi fasci 
muscolari longitudinali, due dorsali e due ventrali; in ciascun metamero sono situati i 
muscoli trasversali responsabili del movimento dei parapodi. La parete del corpo racchiude 
la cavità celomatica, tappezzata da peritoneo e suddivisa da setti trasversali o dissipimenti. 
Fra la parete del corpo e l’intestino sono presenti anche i mesenteri mediani, dorsali e 
ventrali., che dividono il celoma in due camere, destra e sinistra. Il liquido celomatico o 
linfa contiene varie cellule, tra cui leucociti con funzione fagocitaria: essa trae nutrimento 
dal sangue e raccoglie cataboliti e gameti.  
Il sistema digerente è formato da un canale diritto che comprende: la bocca, una faringe 
estroflessibile con due mandibole cornee dentate, un corto esofago in cui sfociano due 
grandi ghiandole digestive e lo stomaco-intestino che si estende dal metamero XII fino 
all’ano. In alcune specie può esistere l’ingluvie o ventriglio e l’intestino può comprendere 
dei ciechi.  
Estremamente varie sono le abitudini alimentari dei policheti. Alcuni policheti come 
Nereis sono polifagi, altri sono invece specializzati, e tra questi si distinguono forme 
macrofaghe e microfaghe. Tra i policheti macrofagi vi sono alcune forme  fitofaghe e  
carnivore, le quali rappresentano la maggior parte dei policheti erranti comprese le forme 
pelagiche. Tra le forme microfaghe si distinguono diverse categorie: generi come 
Arenicola e Capitella che si alimentano ingoiando grosse quantità di substrato di cui 
utilizzano la porzione organica, rappresentata da detrito, diatomee e piccoli organismi. 
Altri policheti, invece, si nutrono staccando dai granuli di sabbia le minuscole alghe 
incrostanti. Molte forme sedentarie come Terebella e Flabelligera utilizzano per 
alimentarsi dei lunghi tentacoli periorali che allungano attorno a sé e sulla cui faccia 
ventrale si trova una doccia ciliata che lega le particelle di cibo e le trasferisce fino alla 
bocca come in un nastro trasportatore. Alcune forme sedentarie come Sabella praticano la 
vorticazione e la filtrazione dell’acqua raccogliendo mediante i tentacoli periorali le 
particelle in sospensione. 
L’apparato circolatorio è formato da due vasi longitudinali (dorsale e ventrale) con rami 
trasversali in ciascun metamero diretti all’intestino, ai nefridi, alla parete del corpo e ai 
parapodi. Il plasma sanguigno è rosso, e contiene emoglobina disciolta e corpuscoli 
incolore. In alcune specie esistono pigmenti di altro tipo: la clorocruorina, ad esempio, è il 
pigmento respiratorio trovato nel sangue dei Sabellidae. In essa il gruppo prostetico è un 
derivato della protoporfirina, in cui il gruppo vinile è sostituito da un gruppo formile, 
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presentando così un’affinità con l’ossigeno inferiore a quella dell'emoglobina umana. Il 
pigmento è raramente contenuto in emazie che, se presenti, sono anucleate come nei 
mammiferi.  
Gli scambi gassosi sono favoriti dalla ricca vascolarizzazione della parete del corpo; non di 
rado compaiono delle vere e proprie branchie, quasi sempre situate sui parapodi o in 
prossimità di questi, e possono avere forme diverse: filiformi, vescicolose, a pettine o 
ramificate. Tra i policheti sedentari alcuni (Terebellidae) possiedono branchie specializzate 
sui i primi 2-3 metameri, invece altri (Sabellidae) realizzano gli scambi gassosi mediante la 
corona di tentacoli che permette loro la presa del cibo.  
L’escrezione è quasi sempre affidata ai metanefridi metamerici.  
Il sistema nervoso è costituito da: un cervello, dei nervi diretti al capo e ai tentacoli, un 
cingolo periesofageo che collega il cervello con la catena gangliolare medio-ventrale e un 
paio di gangli e di nervi laterali in ciascun metamero. Esiste anche un sistema nervoso 
simpatico che innerva la faringe e la parte iniziale del tubo digerente.  
I sessi dei policheti sono separati e le gonadi risultano evidenti solo nel periodo 
riproduttivo. Le uova e gli spermi vengono prodotti da cellule del peritoneo celomatico e 
alla maturazione vengono emessi mediante i nefridi attraverso la parete del corpo. Le 
gonadi si trovano vicino le pareti dei vasi sanguigni dei parapodi o dei nefridi. Nelle 
famiglie più primitive esse sono presenti in quasi tutti i metameri, in altre famiglie 
(Sabellidi, Capitellidi, Ofeliidi, ecc.) sono localizzate, invece, nei metameri posteriori. In 
alcune forme ermafrodite i gameti dei due sessi possono originarsi nello stesso metamero 
oppure in metameri differenti. Talvolta si tratta di ermafroditismo simultaneo, altre volte 
invece di ermafroditismo successivo, con inversioni di sesso in qualche caso reversibile e 
in parte dipendenti da fattori ambientali (traumi meccanici, fame, presenza di individui 
conspecifici, ecc.). La fecondazione avviene in mare e lo zigote si sviluppa dando origine 
ad una trocofora ciliata che in seguito si trasforma in un giovane verme. La trocofora ha la 
forma di una trottola caratterizzata da una corona di ciglia (prototroco) poco al disopra 
della linea equatoriale e da un ciuffo di ciglia situato al polo superiore (piastra apicale). Al 
di sotto del prototroco si apre la bocca. In molte specie esistono forme di riproduzione 
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     1.1.2 - Sabella spallanzanii 
Il polichete S. spallanzanii (Gmelin, 1971) (Sabellidae) (figura 3) meglio conosciuto con il 
vecchio nome di Spirographis spallanzani è una specie sedentaria ampiamente distribuita 
in tutto il Mar Mediterraneo e si trova comunemente sia in aree riparate poco profonde 
fortemente eutrofiche (ad esempio i mari interni, i porti, gli impianti di acquacoltura) 
(Currie et al., 2000) che in aree più esposte e pulite fino a 30 metri di profondità.  
Questa specie vive all'interno di un tubo 
pergamenaceo e fangoso, ancorato a fondi duri 
o sabbiosi, o a substrati artificiali, e può 
sporgere fino a 40 centimetri sopra il sedimento 
e seppellirsi in profondità fino a 10 centimetri. 
Morfologicamente presenta un corpo diviso in 
torace e addome caratterizzato da una corona di 
tentacoli, o corona branchiale spiralata, che 
aprendosi all’apice del tubo si estende fuori dal 
tubo e può raggiungere un diametro di 10-15 
centimetri assolvendo alla funzione respiratoria 
e soprattutto a quella alimentare mediante la 
filtrazione. Essa è costituita da una serie di 
filamenti (radioli) con espansioni laterali, dette pinnule, che presentano una fine ciliatura 
dorsale con duplice funzione: aumentare la superficie adibita alla filtrazione e creare, con il 
loro battito, una microcorrente, per convogliare le particelle alimentari verso la bocca, 
situata alla base della corona stessa (Clapin e Evans, 1995) (figura 4).   
                                                                                     
 
Fig. 4 - Corona branchiale (Clapin & Evans, 1995). 
Fig. 3- Sabella spallanzanii 
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Questa specie forma comunemente dei ciuffi di due o più individui, creando come un 
tappeto di alimentazione che si estende oltre il sedimento (O'Brien e Keough, 2006). 
Quando l’anellide è disturbato si ritira nel tubo chiudendone l’apertura. Il tubo è spesso 
ricoperto da incrostazioni o organismi sessili e il colore del ventaglio varia dal bianco 
all’arancio, al rosso-marrone (CSIRO, 2001). La corona è composta da due lobi, di cui solo 
uno è a spirale (NIMPIS, 2002).  
Clapin (1996) trova sperimentalmente che questa specie sia un filtratore meno efficiente di 
altre specie di Sabellidae, ed é per questa ragione che, molto probabilmente, la sua 
distribuzione é limitata ad aree eutrofiche. 
Studi recenti hanno rilevato che in Australia Meridonale, Tasmania, Victoria e Australia 
Occidentale, S. spallanzanii è considerata un ospite infestante non indigeno, sia giunta da 
circa 10 anni (Clapin e Evans, 1995), colonizzando tratti di mare con caratteristiche simili 
a quelli osservati nel Mediterraneo. Infatti, questa specie è considerata altamente invasiva 
ed è stata introdotta di recente nei porti australiani in concomitanza con l'acquacoltura 
locale dei crostacei (Patti e Gambi, 2001). 
Il ciclo vitale di S. spallanzanii è stato studiato nel Mediterraneo da Giangrande e Petraroli, 
(1994): la riproduzione si verifica in inverno e le larve lecitotrofiche rimangono più di 15 
giorni in fase pelagica ed hanno un potenziale relativamente alto di dispersione 
(Giangrande et al., 2000). Questa specie ha un accrescimento molto rapido, potendo 
raddoppiare le dimensioni del tubo in un solo anno. La taglia minima osservata per 
raggiungere la maturità è di circa 15 cm. Tuttavia, esemplari di taglia inferiore ai 20 cm 
sono sempre stati riscontrati di sesso maschile, mentre in quelli di taglia superiore ai 20 cm 
(eccezionalmente anche fino a 60 cm di lunghezza) sono stati riscontrati di sesso 
femminile. S. spallanzanii è una specie ermafrodita proterandrica ed il rapporto fra sessi é 
quasi sempre di 1:1. L'ovogenesi è piuttosto lunga (circa un anno), la spermatogenesi è 
molto più rapida (da settembre a dicembre), ma l'emissione dei gameti è sincronizzata 
(febbraio-marzo), e molto probabilmente su di essa incide il fotoperiodo e la temperatura 
dell’acqua che varia nel periodo della riproduzione tra 11-14°C. Lo sviluppo larvale 
lecitotrofico è una condizione presente in tutti i membri della famiglia dei Sabellidae 
(Rouse e Fitzhugh, 1994; Giangrande, 1997).  
La durata media della vita è stata stimata di circa 4 anni.  
Inoltre, questo anellide mostra grandi capacità rigenerative sfruttabili come potenziale 
riproduzione asessuale. Tipica è la rigenerazione della corona branchiale che spesso si 
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autotomizza se il verme non è in condizioni ottimali e per la quale occorre circa un mese 
per la completa rigenerazione. Da risultati emersi da recenti studi si evince che gli 
individui di S. spallanzanii, se distaccati dal loro sito originale, possono riposizionarsi su 
nuovo substrato, a condizione che esso non sia mobile, grazie alla secrezione di un muco 
che permette ad essa di riattaccarsi (Raganato et al., 2001).  
In questa specie una grande quantità di muco viene secreto quando gli organismi sono 
sottoposti a condizioni di stress differenti. Il muco ha principalmente una funzione 
difensiva contro gli invasori, come era già stato confermato da Canicattì et al., (1992) che 
hanno evidenziato come esso possieda proteine termolabili biologicamente attive che 
producono emolisi negli eritrociti dei vertebrati. Le molecole sono probabilmente prodotte 
dalle ghiandole mucose che costituiscono l'apparato di secrezione dei Sabellidae 
(Fitzsimons, 1965). Inoltre, all’interno del muco, è stata studiata la presenza e la funzione 
di un lisozima importante nella difesa degli anellidi contro gli attacchi batterici. Questo 
elemento risulta importante visto che questa specie di polichete vive in ambienti eutrofici 
in cui i batteri, compresi gli organismi patogeni per l'uomo, sono abbondanti (Barg e 
Phillips, 1998). Oltre alla funzione difensiva del muco, è stato visto come esso rappresenti 
anche un mezzo ideale in cui le uova vengono emesse e fecondate. La presenza nel muco 
di entrambi i gameti, supporta l’ipotesi che la fecondazione non si verifichi nella colonna 
d'acqua, ma si svolga all’interno del tubo (Stabili et al., 2009). Questa strategia di 
fertilizzazione, che non comporta la dispersione delle uova nella colonna d'acqua, assicura 
un elevato successo nella fecondazione e nella riproduzione di questa specie.  
 
1.1.2 a - L’influenza di Sabella spallanzanii sull’ecosistema marino e il suo ruolo da 
bioindicatore 
La specie S. spallanzanii è considerata una grave minaccia per le associazioni bentoniche 
in habitat caratterizzati sia da substrati duri che da substrati molli. La struttura fisica di 
questo anellide, che sporge dal substrato, può influenzare l’abbondanza delle specie e la 
composizione delle associazioni bentoniche (Woodin, 1981; Eckman, 1983; Cummings et 
al., 2001). Essa può fornire un rifugio per la predazione e rappresentare un habitat 
secondario per le alghe e gli invertebrati sessili (Carey e Watson, 1992; Callaway, 2003). 
Altre specie di policheti non invasive, come Conchilega lanice, hanno mostrato di 
pregiudicare la diversità e l'abbondanza delle specie di fauna bentonica nei sedimenti 
circostanti (Callaway, 2003). Ci possono anche essere effetti indiretti attraverso alterazioni 
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dell’idrodinamica vicino al substrato (Eckman, 1983) che possono, a sua volta, 
pregiudicare la stabilità dei sedimenti circostanti (Woodin, 1983), la concentrazione di 
ossigeno o di materia organica presente (Merz, 1984; Woodin, 1983; O'Brien e Keough, 
2006). Le variazioni dell’idrodinamismo, inoltre, possono influenzare la superficie di 
abitazione delle larve (Holloway e Keough, 2002b), che si affidano alle correnti per gli 
spostamenti e l’alimentazione (Graham e Sebens, 1996), e che cercano un substrato adatto 
per attaccarsi prima dello sviluppo (O’Brien, 2006).  
Inoltre, alcune specie di policheti, come Cuprea diopatra, possono modificare la struttura 
della comunità circostante microbica (Phillips e Lovell, 1999), influenzando indirettamente 
la macrofauna che si nutre di detriti e di materia organica nel sedimento.  
L'impatto sulla struttura della comunità microbica, mediante l'eliminazione attraverso 
organismi filtratori, risulta di notevole interesse. L'influenza dei macroinvertebrati sulle 
comunità batteriche è stata valutato principalmente per le popolazioni di molluschi (Wood, 
1957; Ayres et al., 1978; Bostock, 1979; Birkbeck e McHenery, 1982; Bolinches et al., 
1986; Prieur et al., 1990; Yam et al., 1999), descritti come serbatoi di vibrioni (Kaysner et 
al., 1989; Cavallo e Stabili, 2002), e per altri gruppi di alimentatori di sospensione, tra cui i 
policheti (Prieur et al., 1990, Gili e Coma, 1998; Orejas et al., 2000). Tali studi risultano di 
notevole importanza in considerazione del fatto che la diversità microbica è coinvolta nei 
cicli biogeochimici (Fuhrman et al., 1994; Gonzales e Moran, 1997; Rehnstam et al., 
1993).  
In generale, i filtratori macroinvertebrati marini hanno evoluto un grande numero di 
convergenze per la filtrazione di grandi volumi di acqua necessari al loro fabbisogno 
alimentare (Riisgard e Larsen, 2001b), influenzando l'importo globale di particellato 
abiotico e biotico in sospensione e contribuendo in tal modo al flusso di energia dal 
plancton agli organismi bentonici (Cloern, 1996; Doering e Oviatt, 1986; Loo e Rosenberg, 
1989; Petersen e Riisga, 1992; Widdow et al., 1998).  
A riguardo la specie S. spallanzanii presenta un’ampia plasticità trofica, infatti studi più 
recenti hanno mostrato come essa si nutra non solo di fitoplancton (Shumway et al., 1988; 
Riisgard e Ivarsson, 1990; Clapin, 1996), ma anche di particellato in sospensione (detriti 
organici di carbonio) e di altre forme viventi come i batteri (Cavallo e Giangrande, 2002; 
Licciano et al., 2003; Cavallo et al., 2003; Stabili et al., 2005; Licciano et al., 2005; Stabili 
et al. 2006). L'attività di filtrazione di S. spallanzanii  è stata studiata da Lemmens et al., 
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 di habitat. 
Il polichete è in grado di concentrare la fauna microbica e consentire l'individuazione delle 
specie batteriche, anche quando queste sono presenti nella colonna d'acqua a 
concentrazioni molto basse, fornendo un potenziale ruolo di questa specie nei programmi 
di “bioremediation” (Giangrande et al., 2005; Stabili et al., 2006). Inoltre, la capacità di S. 
spallanzanii di accumulare alcune specie di microrganismi, come ad esempio quelle del 
genere Vibrio, patogeni per i pesci, i crostacei e i molluschi, può avere una positiva 
applicazione ambientale (Licciano et al., 2007).  
È emerso da alcuni studi che S. spallanzanii risulta essere una specie molto resistente a 
diverse condizioni ambientali. Raganato et al., (2001) hanno mostrato che il digiuno, in 
cattività, ha indotto negli individui dapprima, l’autotomia della corona tentacolare, e in 
seguito una riduzione delle dimensioni corporee e la formazione di un nuovo apparato 
filtrante, ma ad ogni modo gli individui hanno mostrato di poter sopravvivere a lungo (30 
giorni). S. spallanzanii ha mostrato anche di tollerare ampiamente la diminuzione e 
l’instabilità della salinità (Raganato et al., 2001). Pur essendo animali tipici di acque 
eutrofiche (Clapin, 1996), gli esemplari di questa specie immessi in un ambiente meso-
oligotrofico, hanno mostrato una capacità di accrescimento notevole (Giacobbe et al., 
1996), con un aumento medio della taglia del 9,3% in 5 mesi, di divenire fertili e, per 
quanto riguarda il sesso femminile, di essere riproduttivamente maturi molto al di sotto 
della taglia ritenuta il limite inferiore di quella finora conosciuta, cioé circa 20 cm., ma con 
uova molto più piccole ed in numero minore (Raganato et al., 2001) rispetto a quanto 
osservato in condizioni ambientali naturali (Giangrande e Petraroli, 1994).  
Pertanto, l'abitudine sessile, il comportamento da filtratore e la sua capacità di dispersione 
e di colonizzazione di ambienti perturbati come le aree portuali, suggeriscono la possibilità 
per questo organismo di poter essere utilizzato come bioindicatore nei programmi di 
biomonitoraggio ambientale. L'uso di S. spallanzanii in campo ecotossicologico può essere 
preso in considerazione sulla base di specifiche risposte biologiche legate al metabolismo e 
ai meccanismi di detossificazione, anche se la maggior parte delle informazioni 
biochimiche e tossicologiche sui policheti sono limitate a poche specie, come ad esempio 
Capitella e alcuni Nereidi (Abele-Oeschger et al., 1994; Marcano et al., 1996; Abele et al., 
1998a; Lee, 1998; Forbes et al., 2001; Christensen et al., 2002), e pochissimi studi sono 
stati condotti su altre specie sedentarie.  
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1.2 – I biomarkers negli studi ecotossicologici 
Nel XX secolo, molte migliaia di tracce organiche inquinanti, come ad esempio 
policlorurati bifenili (PCB), pesticidi organoclorurati (OCP), idrocarburi policiclici 
aromatici (IPA), policlorodibenzofurani (PCDF) e diossine (PCDD) sono state rilasciate 
nell'ambiente. All'inizio degli anni sessanta l'umanità si è resa conto dei potenziali effetti 
negativi a lungo termine di queste sostanze chimiche per gli ecosistemi acquatici e terrestri. 
La destinazione finale per molti di questi contaminanti è l'ambiente acquatico (Stegeman e 
Hahn, 1994).  
La valutazione del rischio ambientale (ERA) è un processo che comprende tutti o alcuni 
dei seguenti elementi: identificazione, valutazione dell’effetto, valutazione d'esposizione e 
caratterizzazione del rischio (Van Leeuwen e Hermens, 1995). Quando un composto 
tossico penetra in un ecosistema, sia questo marino, terrestre o d'acqua dolce, esso può 
provocare una serie d’alterazioni o danni a diversi livelli di complessità strutturale che 
vanno dal danno molecolare, fino a giungere ad alterazioni al livello d’organismi, 
popolazioni o comunità  (Stebbing, 1985). 
Tali scenari hanno attivato la ricerca per stabilire precoci segnali di allerta, o biomarkers, 
in grado di riflettere le risposte negative di un sistema biologico ai contaminanti ambientali 
di origine antropica (Bucheli e Fent, 1995).  
Un biomarker può essere convenzionalmente definito come “una variazione indotta da un 
contaminante nelle componenti di un processo, di una struttura o di una funzione 
dell’organismo che possa essere misurata in un sistema biologico”(National Accademy of 
Science, 1989). In altri termini, il biomarker consiste in una serie di risposte biologiche 
innescate dalla presenza di stimoli stressori, misurabili in maniera ripetibile e relativamente 
semplice. Tra esse sono compresi parametri fisiologici, biochimici e morfologici, analizzati 
a livello cellulare, tissutale, o dell’intero organismo. Un biomarker deve essere innanzitutto 
sensibile alla presenza di uno o più contaminanti, al fine di fornire informazioni circa la 
tossicità di una sostanza a concentrazioni inferiori a quelle pericolose per l’organismo. 
Anche la specificità biologica deve essere tenuta in considerazione: alcuni biomarker 
possono essere rappresentativi soltanto in certi gruppi animali e non in altri, mentre alcuni 
possono essere applicati universalmente.  
In generale, i biomarkers possono essere suddivisi in tre classi:  
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 biomarkers di esposizione: per il rilevamento e la misurazione di una sostanza esogena 
o dei suoi metaboliti o il prodotto di un’interazione tra xenobiotici e qualche molecola 
bersaglio;  
 biomarkers di effetto: alterazione all'interno dei tessuti o dei fluidi corporei di un 
organismo che può essere riconosciuto come associato allo stato di salute;  
 biomarkers di suscettibilità: indica la capacità acquisita di un organismo di rispondere 
allo stress da esposizione ad una sostanza xenobiotica specifica compresi i fattori 
genetici e le modifiche in recettori che alterano la sensibilità di un organismo a tale 
esposizione.  
Simultaneamente all’impatto negativo del contaminante, si sviluppano da parte 
dell’organismo delle risposte adattative allo stress chimico che mirano a riportare questo ad 
uno stato di omeostasi. Se l’esposizione è continua o aumenta, i processi compensativi 
diventano inefficienti ed iniziano meccanismi di allerta. Quando questi meccanismi non 
sono più sufficienti o vengono compromessi, il potenziale di sopravvivenza dell'organismo 
può cominciare a diminuire, e si giunge alla manifestazione visibile degli effetti tossici 
(Depledge e Fossi, 1994), con l’innesco di una cascata di risposte biologiche, ciascuna 
delle quali può fungere da biomarker (McCarthy et al., 1991).  
L’utilizzo di biomarkers permette, attraverso lo studio delle risposte immediate, di 
prevedere il manifestarsi di effetti negativi a lungo termine come cancerogenesi, alterazioni 
patologiche, diminuzione delle capacità riproduttive e mortalità nell’ambito di una 
popolazione. 
Le analisi chimiche effettuate sui diversi comparti abiotici (aria, acqua, sedimento) 
presentano lo svantaggio di fornire soltanto un dato puntiforme, sia spaziale che temporale, 
spesso non rappresentativo dell’evoluzione della contaminazione, e soggetto a notevole 
errore in caso di condizioni ambientali particolari. Il dato ricavato non fornisce, inoltre, 
nessuna indicazione sulla reale frazione di contaminazione biodisponibile, valore che può 
variare a seconda delle caratteristiche chimico-fisiche del composto. Alcune classi di 
contaminanti, come i metalli pesanti ed i composti organici persistenti, sono presenti 
nell’ambiente spesso a concentrazioni al di sotto della soglia analitica. Mediante il 
“biomonitoraggio”, che viene definito come l’utilizzo regolare di organismi per la 
valutazione di cambiamenti della qualità delle acque o dell’aria (Cairns e Van Der Shalie, 
1980), si può invece evidenziare la frazione biodisponibile del composto e il suo destino 
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lungo la rete trofica. Quindi, l’utilizzo dei biomarkers fornisce informazioni addizionali a 
quelle ricavate dal monitoraggio chimico o tossicologico.  
Nel caso di uno screening ambientale, i biomarkers dovrebbero servire per compiere 
un’indagine preliminare (sistemi di early warning) volta a mettere in evidenza la presenza 
di una sostanza xenobiotica e poter prevedere l’impatto che questa potrebbe avere 
sull’ambiente, utilizzandone eventualmente una “batteria” nel caso non si conosca 
esattamente il tipo di contaminazione (Payne et al., 1987).  
Gli organismi residenti in un ambiente inquinato, non sono mai sottoposti all’effetto di un 
solo composto tossico, ma ad una miscela di composti, che interagiscono attivamente tra 
loro provocando nell’individuo una risposta cumulativa o sinergica. Oltre a fattori antropici 
l’organismo subisce condizionamento anche da parte di molti fattori naturali chimico-fisici 
(temperatura, salinità, ossigeno, ecc.), ecologici e fisiologici (stato nutrizionale, stato 
ormonale, età, ecc.) che influenzano in maniera notevole le risposte metaboliche 
dell’organismo e di conseguenza i biomarkers. Appare evidente che in natura non ci 
troviamo di fronte ad una singola reazione dose-effetto, ma di fronte una “famiglia” di 
reazioni dose-effetto, che corrispondono alle diverse interazioni della miscela di 
contaminanti con gli stress ambientali (McCarthy et al., 1990). 
Quindi l’interpretazione dei biomarkers si basa su un nuovo paradigma concettuale che 
può essere così riassunto: utilizzando i biomarkers non otteniamo la valutazione 
quantitativa dei livelli del composto tossico cui l’organismo è sottoposto, ma la 
determinazione del “livello di salute” in cui l’organismo si trova, nel suo passaggio dallo 
stato d’omeostasi alla malattia (McCarthy e Shugart, 1990; McCarthy et al., 1990). Per 
questo motivo, è necessario conoscere approfonditamente la biologia e la fisiologia 
dell’organismo utilizzato, per poter minimizzare la probabilità di incorrere in errori di 
valutazione dovuti a cause diverse dall’esposizione ad uno xenobiotico quali fattori abiotici 
cui gli organismi sono sottoposti (Stegeman et al., 1992). Il bioaccumulo di alcuni 
contaminanti ambientali persistenti nei tessuti animali può essere considerato un biomarker 
di esposizione a tali sostanze chimiche (NRC, 1987; WHO, 1993), anche se  secondo altri 
autori (Van Gestel e Van Brummelen, 1994) questo non può essere considerato come tale 
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1.3 - Bioaccumulo 
La valutazione della presenza di eventuali composti inquinanti e la conoscenza completa 
della condizione ecologica di un ecosistema sono presupposti assolutamente necessari per 
una corretta gestione e tutela dell’ambiente.  
Il bioaccumulo di sostanze chimiche nel biota può essere un prerequisito per valutare gli 
effetti negativi di queste sugli ecosistemi (Franke et al., 1994).  
I livelli di contaminazione nel biota sono determinati in primo luogo dall'assorbimento e 
dalla cinetica di eliminazione, che sono specifici sia per le sostanze chimiche che per gli 
organismi (Gobas et al., 1988). Un modello che illustra i processi che governano il 







Fig. 5 -  Modello di bioaccumulo negli organismi acquatici secondo Van der Oost et al., 1996a. 
 
Secondo questo modello, la concentrazione di una sostanza chimica nel biota (CB) 
nell’unità di tempo (t) può essere espressa dalla seguente equazione:  
 
            dCB/ dt = [kwCw + KFCF] – KBCB  =  [kwCw + KFCF] – [KEXT + KMET ] 
 
C si riferisce rispettivamente alla concentrazione; k è una costante, e gli indici W, F, B, 
EXC e MET si riferiscono all'acqua, al cibo, alla flora e alla fauna, all'escrezione e al 
metabolismo, rispettivamente. L’assorbimento di inquinanti organici possono essere diretti 
attraverso lo scambio con la fase acquosa (kwCw), o indiretti, attraverso il consumo di 
alimenti contaminati (KFCF) (Thomann, 1989). 
Il fattore di bioconcentrazione (BCF) di un prodotto chimico è il rapporto tra la sua 
concentrazione nell'organismo e nell’acqua durante lo stato stazionario o di equilibrio 
(Opperhuizen, 1991). Per la suddivisione delle sostanze chimiche tra l'acqua e la fase 
lipidica degli organismi, il BCF durante lo stato stazionario è espresso come:     
                 
                                                       BCF = Kw/Kb = CB/CW 
  Ks 
  Kw 
  KF 
KB 
  Kw 
KEXT 






SEDIMENTO  CS 
ACQUA CW 
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L’assorbimento delle sostanze chimiche negli organismi dall’acqua segue, probabilmente, 
un meccanismo di diffusione passiva, analogo a quello del consumo di ossigeno (Thomann 
e Connolly, 1984). Il tasso di assorbimento dipende dalla concentrazioni delle sostanze 
nell’acqua, che sarà generalmente più elevato per i composti idrofobici (Gobas et al., 
1993). È stato visto che il tasso di assorbimento di sostanze chimiche idrofobiche nei pesci 
aumenta con il contenuto di lipidi nelle membrane biologiche (Spacie e Hamelink, 1982). 
Il destino delle sostanze chimiche è in gran parte determinato dall’assorbimento di queste 
nel particellato in sospensione e nei sedimenti (Loonen et al., 1994a). L’assorbimento 
dipende quindi dalle caratteristiche dei sedimenti e delle sostanze chimiche coinvolte. Se le 
i composti chimici hanno una natura idrofoba il tasso di assorbimento si considera come 
una ripartizione tra l'acqua e il frazione organica nei sedimenti, quindi il coefficiente di 
assorbimento (KOC) può essere espresso come: 
 
KOC = Kw/Ks = CS/CW 
 
dove gli indici S e W si riferiscono rispettivamente al sedimento e all’acqua, 
rispettivamente. Se i processi di bioconcentrazione e di assorbimento nei sedimenti hanno  
raggiunto l'equilibrio, il fattore di bioaccumulo (BSAF) può essere espresso come:  
 
BSAF = CB/CS = BCF/ KOC 
 
Sia BCF che KOC dipendono dall’idrofobicità dei composti chimici (Connor, 1984). Quindi 
esiste una relazione tra i valori logaritmici dei coefficienti di ripartizione ottanolo/acqua 
(log Kow) e il BCF di composti organici. Devillers et al. (1996) hanno confrontato sette 
modelli lineari e non lineari di BCF con un set di dati sperimentali di 436 valori di BCF 
registrati per 227 sostanze chimiche, al fine di valutare la loro accuratezza. Inoltre, 
Thomann (1989) ha dimostrato come il tasso di escrezione di sostanze chimiche idrofobe 
da organismi acquatici, sia inversamente proporzionale al log Kow dei composti. Questi 
studi sono indicativi del valore del KOW per valutare il potenziale di bioaccumulo.  
Connor (1984) ha mostrato un elevato BSAF per gli di idrocarburi aromatici e gli 
organoclorurati con valori di Kow elevati. In vari studi sul campo, tuttavia, i valori più 
elevati BSAF sono stati osservati, in particolare per i composti il cui log Kow presentava 
valori superiori a 6 (Van der Oost et al., 1996a; Leadly et al., 1998).  
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1.4 - Biodisponibilità 
L'uso di bioindicatori per il monitoraggio della qualità delle acque si basa essenzialmente 
sulla capacità degli organismi di accumulare contaminanti nei loro tessuti, in misura 
proporzionale alla loro biodisponibilità (Andral et al., 2004). Per valutare il bioaccumulo, 
la misura della biodisponibilità della sostanza considerata è un fondamentale parametro per 
ottenere risultati validi (Franke et al., 1994).  
Belfroid et al. (1996), definiscono la biodisponibilità come la frazione di contaminante 
presente nel suolo/sedimento e nell’acqua che potenzialmente può essere utilizzata dagli 
organismi e assorbita dai loro tessuti. Quando la concentrazione negli organismi non è 
relativa alla concentrazione reale biodisponibile nell’acqua, questo potrebbe portare a una 
sottostima del potenziale di bioconcentrazione (Kristensen e Tyle, 1991). Deviazioni dei 
valori di BSAF possono quindi essere in parte dovuti a differenze nella biodisponibilità di 
contaminanti (Van der Oost et al., 1996a).  
Le caratteristiche dei sedimenti quali, la dimensione delle particelle e il contenuto di 
materia organica (OM) possono essere fattori importanti nel determinare la biodisponibilità 
di sostanze chimiche idrofobiche.  
Belfroid et al., 1996 hanno riportato dei risultati sull’influenza delle dimensioni delle 
particelle sulla biodisponibilità: gli organismiingeriscono, preferenzialmente, le particelle 
più piccole del sedimento (arricchite in OM), e questo si traduce in un aumento 
dell’assorbimento del contaminante presente. La OM è la principale determinante 
dell’assorbimento di composti idrofobici dai suoli e dai sedimenti (Belfroid et al., 1996); 
pertanto, la biodisponibilità di questi contaminanti, generalmente, diminuisce con 
l'aumento del contenuto di OM nel suolo e nei sedimenti (Landrum e Faust, 1991).  
Inoltre, Belfroid et al., (1996) hanno mostrato come l'assorbimento e la biodisponibilità di 
un contaminante possano dipendere anche dal tempo di permanenza di questo nel suolo e 
nei sedimenti, e da numerosi altri fattori, come il contenuto in argilla e il contenuto di 
umidità. Si è dimostrato che il bioaccumulo di contaminanti idrofobici diminuisce 
nell’ambiente con  l’aumentare delle concentrazioni di materia organica diciolta (DOM) 
elevate a causa dell’alta capacità di legame di questa con i composti (Haitzer et al., 1999).  
 
1.5 - Biotrasformazione 
Un organismo ha due modi principali di eliminare una sostanza, l’escrezione di questa 
nella sua forma originaria o la biotrasformazione del composto da parte dell’organismo.  
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La biotrasformazione, generalmente, porta alla formazione di un composto più idrofilo 
facilmente escreto dall’organismo (Vermeulen, 1996). L'organo più frequentemente 
coinvolto nella biotrasformazione di composti estranei è il fegato. La biotrasformazione 
può anche alterare la tossicità di un composto, rendendolo utile o più dannoso per 
l'organismo. Infatti, durante una reazione di detossicazione, la tossicità di un composto 
viene ridotta e l'escrezione aumenta. In caso di bioattivazione, tuttavia, il composto è 
trasformato in un metabolita reattivo, che è più tossico del composto originario.  
Una maggiore eliminazione di contaminanti attraverso un’efficace biotrasformazione 
(metabolismo) possono causare deviazioni rilevanti dei valori di BSAF. Tuttavia, quando i 
tassi di assorbimento sono significativamente superiori ai tassi di clearance metabolica il 
bioaccumulo può ancora essere rilevante (Franke et al., 1994).  
      
     1.6 – Metalli pesanti 
Generalmente il termine metalli pesanti è adoperato per indicare quegli elementi che hanno 
densità maggiore di 5 g/cm
3
 e che provocano effetti dannosi sull'ambiente e sulla salute.  
I metalli pesanti presentano una serie di proprietà che li contraddistinguono: si comportano 
in genere come cationi; i loro ossidi ed idrossidi in acqua sono insolubili o quasi; hanno 
una spiccata attitudine a formare complessi; hanno una grande affinità per i solfuri, nei 
quali tendono a concentrarsi; hanno diversi stati di ossidazione a seconda delle condizioni 
di pH ed pE.  
I metalli pesanti nell'ambiente, ed in particolare nei corpi idrici, possono trarre origine da 
diverse fonti: erosione di formazioni minerali da parte degli agenti  atmosferici, processi 
industriali di estrazione e di lavorazione dei minerali, utilizzazioni industriali dei metalli e 
dei loro derivati, scarichi che si originano da insediamenti residenziali, dilavamento e 
scarichi di zone agricole.  
In aree marine costiere, la loro concentrazione generalmente aumenta, raggiungendo livelli 
di potenziale tossicità per gli ecosistemi (Elberling et al., 2003).  
La maggior parte dei metalli pesanti, anche quelli più tossici, ad esempio Pb, As, Cd ed 
Hg, sono normalmente presenti nei sedimenti (e nel suolo) in concentrazioni molto 
variabili comprese tra i mg/Kg (ppm) ed i µg/Kg (ppb).  
Nella maggior parte degli ambienti acquatici, le concentrazioni di metalli disciolti nelle 
acque sovrastanti sono basse a causa della precipitazioni di questi come solidi o 
adsorbimento nelle particelle in sospensione che si depositano come sedimenti. Una volta 
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depositati nel sedimento, le reazioni biologiche, le ossido-riduzione e le reazioni di 
precipitazioni/dissoluzione determinano una stratificazione dei metalli nel disciolto e nel 
particolato con l’aumentare della profondità. La frazione ossidante dei sedimenti di solito 
si estende fino a una profondità di 2-5 mm (Kristensen, 2000). Ad una maggiore profondità 
il sedimento diventa sub-ossidante, cioè contenente miscele di fasi solide ossidanti (ad 
esempio osso-idrossidi Fe e Mn) in equilibrio con la fase disciolta ridotta (ad esempio Fe 
(II) e Mn (II)) (Simpson e Batley, 2003). Una volta che gli ossidrossidi di Fe e Mn sono 
facilmente riducibili a opera dei batteri solfatoriduttori, si esauriscono e si formano dei 
complessi di solfuri metallici la cui solubilità controlla la frazione dei metalli disciolti in 
soluzione (Di Toro et al., 1992; Burdige, 1993).  
I processi sulle fasi solide, costituite dal materiale particellato e dal sedimento, vengono 
indicati in letteratura in modo generale come “sorption processes” e svolgono un ruolo 
molto importante nella regolazione della concentrazione dei metalli nelle acque marine. 
Essi, infatti, rappresentano il primo stadio dell’insieme dei fenomeni che portano alla 
rimozione delle specie metalliche disciolte e alla loro associazione con il sedimento di 
fondo.  
I sedimenti contaminati possono trasformarsi a loro volta in dispersori, divenendo essi 
stessi una fonte dalla quale le sostanze inquinanti possono essere rilasciate e disperse 
nuovamente nell’ambiente rendendole di nuovo biodisponibili. Pertanto, i sedimenti marini 
sono ecologicamente dei componenti importanti dell’habitat acquatico, ma anche una 
riserva di contaminanti, e possono essere, dunque, utilizzati come indicatori sensibili per il 
monitoraggio di ambienti acquatici (Ergin et al.,1991; Atgin et al.,2000). 
In linea generale, l’adsorbimento sulla superficie delle fasi solide è basato sui legami di 
Van der Waals responsabili delle relativamente deboli interazioni ione-dipolo o dipolo-
dipolo. Le fasi solide naturali attive, in tali processi, sono principalmente gli ossidi di Fe e 
di Al, i minerali argillosi, la silice, le sostanze organiche. I siti attivi presenti sulla 
superficie della fase solida e legati nei vari materiali a Fe, Al, Si, Ti, ecc., sono 
principalmente i gruppi –OH. E’ chiaro che un aumento dei siti -OH e l’aumento del pH 
spostano l’equilibrio del processo nel senso di un maggiore adsorbimento.  
Le concentrazioni dei metalli dipendono dalla reattività degli stessi, dalle caratteristiche 
chimiche delle matrice, e dalla presenza di substrati reattivi nelle acque riceventi. 
Gli ioni metallici in un sedimento possono essere in equilibrio tra la fase acquosa (acqua 
interstiziale) e quella solida e subire numerose reazioni (figura 6).  
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La fase solida di un sedimento è costituito prevalentemente da: 
 minerali primari formatisi dal raffreddamento dei magmi fusi (silicati, feldspati, 
olivine, pirosseni, miche, anfiboli rappresentano la frazione sabbiosa del sedimento; 
 minerali secondari (ossidi di Fe, Al e Mn e minerali non cristallini noti come la 
frazione argillosa dei sedimenti);  
 sostanze umiche, ossia una miscela eterogenea di prodotti derivanti dalla 
decomposizione microbica della sostanza organica;  
 biomassa costituita dalla materia organica vivente; 
 precipitati (carbonati, fosfati e solfuri); 
 colloidi, ossia una fase solida mobile formata da particelle di dimensioni comprese tra 
i nano ed i micrometri. 
      
 
L’acqua interstiziale, nota come la fase acquosa del sedimento, generalmente contiene gas 








) che possono essere facilmente scambiati. 
La bio-disponibilità dei metalli nei sedimenti dipende da interazioni di diverso tipo che si 
instaurano tra gli ioni metallici ed i costituenti della matrice solida: scambi ionici 
(adsorbimento-desorbimento); adsorbimenti specifici o complessazione superficiale; 
equilibri chimici (solubilità, redox, acido base, ecc.); immobilizzazione da parte della 
materia vivente. 
I metalli in tracce, presenti nel suolo o nei sedimenti, possono esistere come differenti 
specie chimiche. Il rischio tossicologico dei metalli pesanti presenti nei sedimenti, come 
Fig. 6 - Equilibri chimici degli ioni metallici nei sedimenti 
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già accennato, non dipende esclusivamente dal loro contenuto totale ma, principalmente 
dalle forme chimiche che essi assumono e dalla loro mobilità bio-geochimica. 
In sedimenti poco contaminati, questi metalli si trovano principalmente sotto forma di 
silicati e minerali primari e costituiscono specie relativamente immobili. Nelle zone 
contaminate i metalli in tracce sono generalmente presenti in altre forme, più disponibili. 
Negli studi ambientali, la determinazione della forma chimica dei metalli legati alla fase 
solida o al sedimento fornisce importanti informazioni sulla loro disponibilità e tossicità, in 
confronto al contenuto totale.  
I metalli presenti nelle forme solubili, scambiabili ed inorganiche sono quelli a maggior 
mobilità e anche maggiormente “biodisponibili”, mentre le forme chimiche legate agli 
ossidi a basso o ad elevato ordine cristallino sono più stabili e possono essere rilasciati solo 
in seguito a una forte sollecitazione esterna. 
Il processo di identificazione e quantificazione delle differenti specie, forme e fasi in cui 
l’elemento si trova è definito speciazione.  
Le fasi che maggiormente destano interesse nello studio dei sedimenti sono: 
 frazione scambiabile: è costituita dai metalli debolmente adsorbiti alla superficie del 
sedimento mediante interazioni elettrostatiche e possono essere rimossi variando la forza 
ionica del mezzo;  
 frazione carbonatica: in questa fase i metalli sono presenti o sotto forma di carbonati 
o co-precipitati con essi;  
 frazione legata a ossidi di ferro e manganese: questi ossidi sono eccellenti 
accumulatori di metalli in tracce e sono termodinamicamente instabili in condizioni 
anossiche (basso potenziale di riduzione);  
 frazione organica: la componente organica dei sedimenti è costituita da una grande 
molteplicità di composti, pertanto è impossibile definire univocamente la effettiva 
composizione. Alla sua formazione concorrono diversi fattori, quali l’accumulo dei 
prodotti del metabolismo e della decomposizione di organismi animali e vegetali, e la 
sedimentazione della materia organica particolata (POM) della colonna d’acqua. La 
presenza di un così elevato numero di composti organici, spesso in concentrazione assai 
ridotta rispetto ai macrocomponenti chimici dell’ambiente marino, conferisce al sedimento 
una elevata capacità sequestrante nei confronti di ioni metallici grazie alla presenza di 
gruppi funzionali (carbossilici, amminici, fenolici, sulfidrilici) con un elevato potere 
legante.  
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 frazione residua: contiene principalmente minerali primari e secondari che possono 
contenere metalli in tracce, all’interno della loro struttura cristallina. Questi metalli, però, 
sono poco disponibili nelle normali condizioni ambientali.  
Il destino e la tossicità dei metalli nei sedimenti dipende dalla ripartizione di questi tra le 
particelle di sedimento e l’acqua interstiziale (Calmano et al., 1993; Simpson, 2005). I 
metalli disciolti nell’acqua interstiziale sono biodisponibili e più tossici di quelli presenti 
nel particolato (Chapman et al., 1998). I processi fisici (ad esempio correnti, disturbi di 
origine antropica) e l'attività degli organismi bentonici possono causare la risospensione 
dei sedimenti e un’alterazione della stratificazione e rimescolamento con l’acqua 
ossigenata sovrastante. Questa risospensione dei sedimenti e miscelazione altera la 
ripartizione dei metalli in acqua e nei sedimenti, e la speciazione dei metalli nella fase 
disciolta, ovvero nell’acqua interstiziale e nelle acque sovrastanti (Riedel et al., 1997; 
Kristensen, 2000; Simpson et al., 2002).  
Le caratteristiche chimico-fisiche alterano la biodisponibilità dei metalli nell’acqua 
interstiziale (Ciutat e Boudou, 2003; Simpson e Batley, 2003) e il tasso di rilascio dei 
metalli dai sedimenti (Simpson et al., 2002). In particolare le variazioni di pH, salinità, 
concentrazione di ossigeno disciolto e quantità di particellato in sospensione influenzano il 
destino dei metalli rilasciati dai sedimenti (Eggleton e Thomas, 2004; Simpson et al., 
2004). Sostanza organica e pH hanno dimostrato di essere tra i fattori più importanti 
(Nahmani et al., 2007) e variano sia tra i siti (Hernandez et al., 2003; Lukkari et al., 2004) 
che tra i tipi di habitat (Kapusta et al., 2003). Alterazioni apportate alle variabili chimico-
fisiche possono alterare la concentrazione biodisponibile dei pesanti metalli, e quindi 
modificare sostanzialmente gli effetti ecologici di questi contaminanti sugli organismi 
marini (Mclusky et al., 1986; Abele, 1989; Persoone et al., 1989; Allen e Hansen, 1996; 
Batley et al., 1999; Lorenzo et al., 2002).  
 
1.6.1 – Aspetti tossicologici dei metalli  
I metalli differiscono dai composti organici tossici in quanto non risultano completamente 
degradabili; visto che essi non possono essere trasformati, se non eccezionalmente, 
risultano praticamente indistruttibili e, quindi, si accumulano nell’ambiente. 
I metalli pesanti rappresentano, quindi, assieme a tutte le altre sostanze non degradabili, un 
problema grave di inquinamento ambientale e una serie minaccia per l’ambiente marino.  
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In tempi brevi, i metalli possono subire diluizione o precipitazione e, se restano in 
soluzione, venire assorbiti da materiale organico o inorganico per essere poi assunti dagli 
organismi marini. Le branchie, oltre ad essere il principale  organo deputato agli scambi 
gassosi, rappresentano un importante punto di assorbimento dei metalli presenti. Da queste 
i metalli, dopo essere stati assorbiti, sono veicolati, tramite il circolo sanguigno, all’intero 
corpo e accumulati in specifici organi. Attraverso il canale alimentare vengono assorbiti 
metalli in sospensione, metalli presenti nei sedimenti, metalli contenuti nel cibo e anche 
una parte di quelli in soluzione. 
Il grado di assorbimento dei metalli pesanti dipende dalla “speciazione” del metallo: in 
generale, la forma ionica semplice è assorbita più rapidamente di quella complessata.  
L’effetto tossico si esplica attraverso il legame, spesso assai stabile (covalente), con gruppi 





), carbonili (=CO), sulfidrili (SH), amminici (NH2), imminici (=NH), andando ad 
alterare il metabolismo per un’azione diretta sugli enzimi (Grandini, 1993). Diverse 
molecole organiche essenziali per le normali attività biochimiche cellulari, vengono 
inattivate dal legame con il metallo: ciò comporta danni cellulari permanenti; ovviamente, 
il danno, data l’ubiquità dei gruppi funzionali reattivi con i quali i metalli si legano, è 
esteso a più organi e apparati, spiegando perché queste sostanze siano tutte tipicamente dei 
veleni ad azione lesionale diffusa (Al-Yousuf et al., 2000). 
Elementi quali mercurio (Hg), cadmio (Cd),  rame (Cu), zinco (Zn) sono considerati i più 
pericolosi sotto l'aspetto ecotossicologico (Spry e Wiener, 1991). Allo stesso tempo, Cu e 
Zn sono micronutrienti essenziali dei siti attivi di alcuni enzimi e servono come regolatori 
di molte funzioni biochimiche. Invece, le funzioni biologiche di Cd e Hg fino ad oggi sono 
sconosciute. Tuttavia, anche gli elementi biogeni, se presenti in eccesso, sono tossici per 
gli organismi.  
Gli organismi acquatici sono in grado di accumulare metalli pesanti fino a concentrazioni 
di decine o addirittura migliaia di volte superiori rispetto alle concentrazioni presenti 
nell’ambiente (Perevoznikov e Bogdanov, 1999; Podgurskaya et al., 2004; Sobolev, 2005; 
Gremyachikh, 2006). Gli ioni di Cu, Zn, Hg e Cd entrano far parte dell'organismo, in 
particolare nei pesci, attraverso il cibo (Brown et al., 1990; Bury et al., 2003). Negli 
invertebrati gli ioni metallici possono anche penetrare attraverso la cuticola (Robinson, 
2003).  
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Le modalità di assorbimento dipendono da una serie di fattori: l'alimentazione, il 
comportamento alimentare, il ciclo vitale, le dimensioni corporee e la durata di esposizione 
dalla stagione, dal sesso, dallo stato fisiologico, dalla temperatura e dal pH dell’acqua 
(Gerhard, 1993; Perevoznikov e Bogdanov, 1999; Komov et al., 2004; Pourang et al., 
2005).  
I metalli pesanti si accumulano in molti organi importanti (Perevoznikov e Bogdanov, 
1999; Popov et al., 2002; Komov et al., 2004). Il più delle volte le più alte concentrazioni 
si trovano nel fegato di pesce, nei reni, nelle branchie (Perevoznikov e Bogdanov, 1999; 
Farkas et al., 2003), e in alcuni casi nell'intestino (Farag et al., 1995; Sobolev, 2005). 
L'ordine in cui gli organi sono sensibili agli effetti dei HM possono variare in casi di 
esposizione acuta e cronica (Brown, 1990). La distribuzione viscerale del Hg negli organi e 
nei tessuti mostra spesso il seguente ordine: muscoli>fegato>milza>intestino>cervello> 
gonadi (Stepanova e Komov, 1997; Farkas et al., 2003). Ciò è dovuto a un elevato 
contenuto di proteine nei muscoli funzionali (-SH, -NH2 ,-COOH,-OH) con alta affinità per 
Hg. Negli invertebrati i metalli pesanti associati agli alimenti si accumulano notevolmente 
a livello intestinale, mentre quelli presenti nell’acqua si accumulano prevalentemente in 
altri organi (Cain et al., 1992; Craig  et al., 1999).  
Sono stati ipotizzati tre meccanismi di trasporto dei metalli attraverso le  membrane 
biologiche: la diffusione passiva, la diffusione facilitata tramite proteine trasportatrici della 
membrana, l'accesso attraverso i principali canali ionici (ad esempio, i canali del Ca) in 
associazione con pompe di ioni attivi, e l’endocitosi (Simkiss e Taylor, 1995). E' ormai 
assodato che gli invertebrati acquatici sono in possesso di strategie molto diverse per 
l’assunzione e lo smaltimento dei metalli accumulati, per cui ci sono differenze enormi di 
concentrazioni di metalli nel tessuto nei diversi phyla (Rainbow, 1998, 2002). I metalli 
pesanti si distribuiscono su tutte le frazioni subcellulari. Nel citoplasma gli ioni metallici 
liberi o interagiscono con ligandi ad alto peso molecolare (metallo-enzimi) o a basso peso 
molecolare (metallotioneine, glutatione), o si depositano nei lisosomi lasciando la cellula 
mediante esocitosi (Serra et al., 1996; Bury et al., 2003; Giguère et al., 2003; Kraemer et 
al., 2005). La sintesi di metallotioneine (proteine citoplasmatiche contenenti fino al 30% di 
cisteina) è uno dei più importanti meccanismi di protezione, che agisce quando la 
concentrazioni di HM aumenta nei pesci e negli invertebrati (Brown et al., 1990; Giguère 
et al., 2003; Chowdhury et al., 2005).  
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Negli invertebrati acquatici alcuni ioni di metalli pesanti (Fe, Mn e Pb) assorbono grandi 
quantità sulla superficie del corpo e si legano alla cuticola, mentre il Cd, Cu e Zn si 
accumulano all'interno delle cellule, prevalentemente nel citosol (Cain et al., 1992; 
Wallase et al., 2003). Il rame e lo zinco penetrano attraverso le membrane cellulari degli 
invertebrati mediante trasportatori attivi, mentre gli ioni Cd penetrano attraverso i canali 
del calcio per diffusione (Craig et al., 1999; Grosell e Wood, 2002).  
I meccanismi di detossificazione sono strettamente connessi alla specie, e quindi possono 
essere diversi. Per esempio, nel mitile Crenomytilus grayanus (Dunker), i metalli si legano 
prevalentemente  alle proteine citoplasmatiche, mentre, nella vongola Modiolus kurilensis 
(Bernard), si legano alle proteine di membrana (Podgurskaya et al., 2004).  
Studi sui crostacei zooplanctonici, sulle larve di insetti e sui pesci predatori hanno mostrato 
che la barriera intestinale è relativamente impermeabile al Hg inorganico, e nel caso di 
assimilazione di questo nell’organismo, esso viene eliminato più velocemente come 
mercurio metilato (Berntssenet al., 2004). Il metilmercurio è lipofilo, il che spiega la sua 
maggiore tossicità rispetto al Hg inorganico. La lipofilia facilita la penetrazione attraverso 
le membrane biologiche e la barriera intestinale, e questo contribuisce al trasporto nei 
visceri (Spry e Wiener, 1991). Tra gli effetti vi sono: la compromissione dello stato 
d’immunità (Mikryakov et al., 2001), i cambiamenti nel comportamento (Campbell et al., 
2005), la crescita e lo stato nutrizionale (Sarnowski, 2003), le attività degli enzimi digestivi 
(Golovanova, 2008), l'efficienza di assimilazione degli alimenti (James et al., 1995), e 
stato metabolico dei carboidrati (Bhatkar et al., 2004). L’accumulo di Hg induce effetti 
teratogeni, mutageni e gonadotossici (Kuzubova et al., 2000; Samson e Shenker, 2000; 
Talikina e Komov, 2003) e provoca danni ai lipidi, alle proteine e al metabolismo peptidico 
(Nemova, 2005). Il cadmio può compromettere l'equilibrio ionico e alterare la permeabilità 
delle membrane cellulari (Viarengo, 1985). Il nickel può causare mutagenicità nelle cellule 
(Fletcher et al., 1994). Negli invertebrati acquatici Cu, Zn, Hg, Cd determina cambiamenti 
morfologici (Moore et al., 2002; Gremyachikh et al., 2006), fisiologici (tasso di crescita, il 
nuoto di velocità, consumo di cibo, l'intensità del respiro, la produttività, di sopravvivenza, 
e cicli di vita) (Gerhard, 1993; Fargasova, 1997; Barata et al., 2002; La Breche et al., 
2002).  
I fattori biotici e abiotici possono cambiare notevolmente la tossicità e la biodisponibilità 
di HM per gli organismi acquatici (Alabaster e Lloyd, 1980; Konovalov, 1999; Roy e 
Campbell, 1995; Mason, 2000; Taylor et al., 2000; Straus, 2003; Pourang, 2004). Ad 
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esempio, la presenza in acqua di agenti chelanti può determinare un calo della tossicità dei 
metalli pesanti (Konovalov, 1999;  Kjoss et al., 2005).  
 
1.6.1 a - Cadmio 
Il cadmio (Cd) viene considerato tossico anche a basse concentrazioni; pur essendo un 
elemento ubiquitario sulla crosta terrestre, è presente normalmente in bassissime quantità 
ed accompagna come impurezza altri metalli, soprattutto lo zinco. Il Cd presenta tenori 
medi molto bassi nella crosta terrestre (0,2 ppm); le acque oceaniche ne contengono solo 
0,05 µg/l e le acque continentali incontaminate presentano tenori inferiori in genere a 0,1 
µg/l. II cadmio può presentare tre stati di ossidazione +2, +1 e 0, ma in condizioni naturali 
è presente essenzialmente come Cd
2+
 che è caratterizzato dalla spiccata tendenza a formare 
complessi sia inorganici che organici.  
In ambiente acquatico, questo elemento è caratterizzato dalla presenza di complessi clorati 
e, nella sua forma ionica, viene principalmente utilizzato come pigmento.  
Presenta la caratteristica di essere facilmente assorbibile e difficilmente eliminabile 
dall’organismo (Reilly, 1991). 
Come per l'As, una parte considerevole del Cd antropogenico viene immesso nell'ambiente 
tramite l'atmosfera. Ciò dipende dall'elevata volatilità del Cd metallico e di molti altri suoi 
composti. 
  
1.6.1 b - Cromo 
II cromo è uno dei metalli più interessanti sotto il profilo ambientale e tossicologico perché 
può presentare in natura due stati di ossidazione: +3 e +6. L'elemento si comporta in 
maniera completamente diversa in funzione dello stato sotto il quale si presenta, proprio 
come se si trattasse di due elementi differenti. Il cromo è presente, nei minerali conosciuti, 
sempre allo stato trivalente se si escludono i rarissimi rinvenimenti di cromati, come ad 
esempio la crocoite PbCrO4. 
Nelle acque naturali possono essere presenti entrambe le forme: il Cr(III) è una specie 
sostanzialmente immobile perché forma idrossidi insolubili, mentre il cromo Cr(VI) si 
comporta come un elemento con elevata mobilità geochimica, intesa come tendenza a 
passare nella fase acquosa ed a permanervi come composto stabile. 
Molte sostanze riducenti presenti nelle acque naturali, come ad esempio quelle organiche, 
sono capaci di ridurre il Cr(VI) a Cr(III). In soluzione acquosa il Cr(III) può formare 
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complessi con sostanze organiche legandosi essenzialmente a O, N e S. Le concentrazioni 
di cromo nelle acque naturali incontaminate sono comprese in generale tra 0,1 e 10 µg/l, 
ma concentrazioni fino a 30 µg/l non sono rare. Le acque oceaniche mediamente 
contengono 0,05 µg/l. Queste concentrazioni sono molto basse, in rapporto al contenuto 
medio della crosta terrestre. 
 
1.6.1 c - Rame  
La concentrazione di rame nelle acque degli oceani generalmente non supera valori di 4 
µg/l. Concentrazioni maggiori si possono trovare in acque costiere e negli estuari soggetti a 
fenomeni di inquinamento (10-50 µg/l). Le principali specie inorganiche di rame presenti 




. Il rame è un costituente essenziale per la vita 
di molti organismi, come costituente di enzimi redox.   
Il rame (Cu) come metallo essenziale, presenta delle concentrazioni che sono in parte 
controllate da meccanismi omeostatici; se, però, viene assunto in dosi elevate e per lunghi 
periodi diventa tossico (Lundebye et al., 1999; De Boeck et al., 1995). Il rame è importante 
come cofattore di metalloenzimi in cui il metallo è presente in quantità stechiometriche 
fisse rispetto all’apoproteina (Grandini, 1993). 
 
1.6.1 d - Nichel 
E’ un metallo duro, malleabile, usato nelle leghe e nella placcatura di altri metalli perché 
resistente all’ossidazione. Il nichel è impiegato nei materiali ceramici, in elettronica e in 
particolari nelle pile (ad esempio le pile Ni/Cd). È stato dimostrato che è un elemento 
essenziale per gli animali. Il nichel presenta una bassa tossicità comparabile allo zinco, 
manganese e cromo, e non si accumula nei tessuti. Il contenuto di nichel delle acque 
oceaniche è 0,3 µg/l mentre quello delle acque continentali varia da 0,1 a5 µg/l. Nella 
crosta terrestre mediamente presenta una concentrazione di 75 ppm (U.S. EPA United 
States Environmental Protection Agency 1985).    
 
1.6.1 e - Zinco  
Lo zinco (Zn) manifesta la sua tossicità ad elevate concentrazioni, distruggendo il tessuto 
epiteliale delle branchie e producendo cambiamenti nella composizione chimica del fegato 
e del tessuto muscolare (Malik et al., 1998). E’ parte di metallo-enzimi in cui svolge un 
ruolo non solo catalitico ma anche di regolazione e strutturale.  
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Il potenziale redox influenza la speciazione dello zinco: in acque riducenti, infatti, in 
presenza di zolfo, precipita come ZnS che riduce, in questo modo, la concentrazione di Zn 
libero nella colonna d’acqua. In mare aperto, invece, a pH >8 si trovano le forme idrate 
ZnOH e Zn(OH)2. Lo zinco forma complessi con la DOM (materia organica disciolta) e la 
loro stabilità dipende dal pH e dalla presenza di altri ioni: in condizioni acide predomina la 
forma Zn
2+
, in condizioni alcaline, invece, la forma complessata Zinco-DOM e le forme 
ZnCO
3 
e ZnOH. Lo Zn
2+
 è la forma più tossica; i complessi organici e inorganici, invece, 
diminuendo la concentrazione di zinco libero, risultano meno tossici.  
 
1.6.1 f - Piombo 
Il piombo (Pb), non possedendo alcuna funzione fisiologica, è considerato un elemento non 
essenziale per la vita. 
Il piombo, nelle acque naturali, è presente in concentrazioni molto basse; la solubilità 
rappresenta il meccanismo principale che controlla la concentrazione e la speciazione di 
questo metallo. Il Pb
2+
 è la forma più tossica; le forme carbonate, invece, attenuano la 
tossicità del metallo, diminuendo la concentrazione di piombo libero. Anche la DOM 
sembra influenzare la tossicità del metallo nell’ambiente acquatico.  
È un metallo molto duttile e malleabile, generalmente in si trova natura associato a zinco, 
argento e rame. Nelle acque oceaniche è presente a concentrazioni dell’ordine di 0,1 µg/l 
mentre nei fiumi e laghi a concentrazione di 1 -2 µg/l. 
 
1.6.1 g -Vanadio 
Il vanadio nell’ambiente può essere presente in stati di ossidazione II, III, IV e V. I suoi 
composti più comuni sono trivalenti, ma la forma pentavalente è la più solubile ed è la 
forma predominante nelle acque superficiali. Il vanadio si può trovare nei sedimenti e nel 
suolo sottoforma di vanadati e in vari complessi organici. Il vanadile forma complessi 
stabili con gli acidi umici. Nei sedimenti e nei suoli, il V è presente principalmente come 
V(IV) chelato a leganti organici (Schloesser et al., 1988). Si trova anche in rocce fosfatiche 
ed in alcuni minerali di Fe e sottoforma di complessi organici in sostanze petrolifere; 
inoltre, può sostituire gli atomi di Fe nei suoi ossidi. In natura esistono circa 65 tipi di 
minerali differenti contenenti vanadio. La più importante fonte del metallo sono la 
carnotite, la roscoelite, la vanadinite e la partorite. Il metallo si presenta bianco brillante e 
duttile. Circa l’80% del V estratto è usato come costituente di acciai.  
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1.6.1 h - Mercurio 
Particolare attenzione viene posta al mercurio (Hg), in quanto è, probabilmente, uno dei 
metalli maggiormente pericoloso da un punto di vista ambientale. Oltre allo stato 
elementare, il mercurio esiste nello stato mercurio (I) e mercurio (II), nel quale ha perso, 
rispettivamente, uno e due elettroni. I composti chimici del mercurio (II) sono più 
numerosi di quelli del mercurio (I) (Boening, 2000). Oltre ai semplici sali, come i cloruri, i 
nitrati e i solfati, il mercurio (II) forma un’importante classe di composti organo-metallici. 
Questi sono caratterizzati dal collegamento del mercurio ad uno o due atomi di carbonio 
per formare composti del tipo RHgX e RHgR', dove le R e la R' rappresentano la parte 
organica. I più numerosi sono quelli del tipo RHgX, dove X può essere un’anione. Il 
legame carbonio-mercurio è chimicamente stabile: non si dissocia in acqua né per l’azione 
di acidi deboli o basi. Una volta in ambiente acquatico, il mercurio metallico viene 
trasformato in mercurio organico (metil e dimetil mercurio) che, essendo biologicamente 
disponibile, diventa di maggiore rischio sanitario per gli organismi. Il mercurio naturale 
deriva dal degassamento della crosta terrestre attraverso i vulcani e, probabilmente, 
attraverso l’evaporazione degli oceani. Il mercurio elementare sotto forma di vapore è 
leggermente solubile in acqua, ma è facilmente trasportabile nell’atmosfera. 
Le principali fonti di inquinamento da mercurio sono le industrie elettrolitiche, la 
combustione fossile, l’utilizzo di fungicidi alchil-mercurici, ecc. (Boening, 2000). 
La tossicità del mercurio nei confronti della fauna marina risulta elevata. Inoltre, il metallo 
è in possesso di spiccate capacità di bioaccumulo nei tessuti e di biomagnificazione; infatti, 
entra nella catena alimentare attraverso il plancton, gli invertebrati, i pesci sino ai grandi 
predatori che manifestano le concentrazioni maggiori perché questo elemento viene 
eliminato con difficoltà dall’organismo (Miganti et al.,1996).  
 
1.6.1 i  – Arsenico  
L'interesse generale per l'arsenico nell'ambiente marino è legato al potenziale di tossicità di 
questo elemento. L’arsenico si accumula nelle cellule sia come trivalente (arsenito) o 
pentavalente (arseniato). L’arsenito è considerata la specie più tossica (Del Razo et al., 
2001) e la sua tossicità comporta l'inibizione del metabolismo aerobico e del legame 
covalente della cisteina negli enzimi della catena respiratoria (Chen et al., 1998). Tuttavia 
Pedlar et al., (2002) suggeriscono che, sebbene in grado di legarsi ai gruppi tiolici, non 
provoca notevole stress ossidativo nelle cellule o tessuti.  
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Composti dell’arsenico metilati come il metilarsonato (MMA), dimetilarsonato (DMA), 
ossido di trimetilarsine (TMAO) e tetrametilarsonium (TETRA) sono considerati 
moderatamente tossici (Phillips, 1990), mentre composti dell'arsenico organici come 
l’arsenobetaine (ASB), l’arsenocholine (ASC) e l’arsenosugars (ASS) non sono nocivi 
(Gebel, 2001). È importante discriminare le diverse forme chimiche di questo elemento, 
che in molti casi si accumulano a livelli moderatamente elevati. In organismi acquatici 
composti tossici dell'arsenico non-organico sono, in genere, le forme predominanti che, 
probabilmente, rappresentano i prodotti finali di un processo di detossicazione 
(Francesconi et al., 1998; Gailer et al.,  1994).  
 
1.7 – Idrocarburi policiclici aromatici (IPA) 
Circa 43.000 tonnellate di idrocarburi policiclici aromatici sono scaricati nell’atmosfera 
ogni anno, e circa 230.000 tonnellate entrano negli ambienti acquatici (Eisler, 1987). 
Questi composti sono ubiquitari  dell’ambiente (Laflamme e Hites, 1978) e documenti 
storici riflettono il crescente contributo delle attività antropiche al mantenimento di livelli 
elevati di IPA (Laflamme e Hites, 1978; Wakeham et al., 1980; Gschwend e Hites, 1981). 
Elevate concentrazioni di IPA si trovano nei sedimenti costieri delle città urbane e 
industrializzate (Lipiatout e Salot 1991; Hong et al., 1995; Connell et al., 1998). 
Gli IPA sono un’ampia classe di molecole contenenti anelli aromatici fusi insieme 
attraverso coppie di atomi di carbonio condivisi fra anelli adiacenti. Queste molecole sono 
di particolare interesse a causa della loro diffusione e distribuzione in tutto l'ambiente, e 
soprattutto per le loro proprietà tossiche e cancerogene (Hoffman et al., 1984; Pruell e 
Quinn, 1985). 
I 17 inquinanti più indagati, che ad oggi, la Unites States-Enviromental Protection Agency 
(US-EPA) ha inserito nella lista dei “priority polluttants” sono riportati in figura 7. 
I vari membri della classe differiscono l’uno dall’altro proprio per il tipo di connessione tra 
gli atomi di carbonio. Si può avere, per l’appunto, la fusione di soli anelli aromatici, ed in 
questo caso gli IPA sono classificati come alternanti (come antracene, fenantrene, pirene e 
benzo[a]antracene), mentre sono non alternanti se nella struttura sono coinvolti sia anelli 
aromatici che non aromatici (come fluorene, perilene e indeno[1,2,3-cd]pirene) (Harvey, 
1998). 
 
                                                                                                                                   




Fig. 7 - Strutture dei 16 IPA inseriti nella lista dei “priority pollutants” dall’USEPA 
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Gli Idrocarburi Policiclici Aromatici sono composti estremamente stabili, solidi a 
temperatura ambiente, poco solubili  in acqua con costante di ripartizione ottanolo/acqua 
log Kow = 3-8 (Karcher, 1988), pertanto le loro concentrazioni in acqua sono molto basse 
(Nesterova et al., 1982).
 
Tanto più alto è il loro peso molecolare, tanto maggiore sarà la 
loro idrofobicità (Gewend et al., 1981) (Tabella 1).  
 
Tabella 1 – Proprietà chimico-fisiche degli IPA 
 Anelli PM (g/mol) logKow S (g/m
3
) 
Acenaftilene 3 152 - - 
Acenaftene 3 154 4,00 3,80 
Fluorene 3 166 4,18 1,90 
Fenantrene 3 178 4,57 1,10 
Antracene 3 178 4,54 0,045 
Fluorantene 4 202 5,22 0,26 
Pirene 4 202 5,18 0,132 
Benzo[a]antrcene 4 228 5,91 0,011 
Crisene 4 228 5,75 0,002 
Benzo[b]fluorantene 5 252 - - 
Benzo[k]fluorantene 5 252 - - 
Benzo[e]pirene 5 252 - - 
Benzo[a]pirene 5 252 6,04 0,0038 
Perilene 5 252 6,25 0,0004 
Indeno[1,2,3-cd]pirene 6 276 6,58 - 
Dibenzo[a,h]antracene 5 278 6,75 0,0006 




Come conseguenza della loro natura idrofobica, gli IPA negli ambienti acquatici tendono 
rapidamente ad associarsi al particolato in sospensione ed ai sedimenti (Karickhoff et al., 
1979).  
In generale le due principali fonti di IPA nell'ambiente sono i combustibili fossili, 
principalmente petrolio greggio, e la combustione incompleta dei materiali organici come 
legno, carbone e petrolio. Questi composti entrano a far parte dell’ambiente marino sia per 
via atmosferica che idrica, anche se poche informazioni esistono sugli ingressi per via 
fluviale. 
                                                                                                                                   
                                                                                                                              Introduzione 
33 
 
Gli IPA presenti nell’atmosfera possono entrare nella colonna d'acqua direttamente 
attraverso gli scambi gassosi tra aria-acqua, la deposizione secca di particelle in 
sospensione nell'aria o la deposizione umida della pioggia, e, indirettamente, dal deflusso 
urbano (Hoffman et al., 1984, 1985; Dickhut e Gustafson, 1995; Dickhut et al., 2000; Tsai 
et al., 2002). 
  
Il meccanismo di formazione degli Idrocarburi Policiclici Aromatici, durante un processo 
di combustione, è piuttosto complesso ed è dovuto principalmente alla ripolimerizzazione 
di frammenti di idrocarburi che si formano durante il processo di cracking delle molecole 
più grosse del combustibile. Dopo il cracking e la combustione parziale si assiste alla 
prevalenza di frammenti contenenti due atomi di carbonio; due frammenti C2 possono 
combinarsi formando una catena di radicali C4: 
 
 
Il radicale che ne risulta può successivamente addizionare un altro acetilene e ciclizzare in 
modo da produrre un anello a sei componenti: 
 
Attraverso altre addizioni i radicali ciclizzati danno successivamente luogo a catene laterali 
che formano gli anelli benzenici condensati: 
 
 
     La reazione di ripolimerizzazione avviene soprattutto in condizioni di carenza di ossigeno; 
in genere, la velocità di formazione degli IPA aumenta al diminuire del rapporto 
ossigeno/combustibile (Baird e Cann, 2004).  
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Le fonti di IPA di origine antropica possono essere pirolitiche e petrogeniche: le prime 
comprendono i processi di combustione ed incenerimento dei rifiuti, invece gli IPA 
introdotti nell'ambiente attraverso la contaminazione da petrolio o derivati dal petrolio, 
come le maree nere, i materiali di costruzione di strade e vari prodotti di raffineria, sono 
considerati come fonti petrogeniche (Youngblood e Blumer, 1975). I modelli molecolari 
generati da ogni fonte, tuttavia, sono come le impronte digitali, che permettono di 
ipotizzare i processi che generano gli IPA, studiando la loro distribuzione nei campioni. 
Gli IPA petrogenici sono generalmente caratterizzati da basso peso molecolare (LMW) e 
possiedono fino a quattro anelli, mentre i composti ad alto peso molecolare (HMW), 
contenenti quattro, cinque e sei anelli, sono considerati IPA pirolitici (Witt, 1998).  Gli 
LMW sono altamente tossici, ma non cancerogeni per un ampio spettro di organismi 
marini, mentre i composti HMW sono meno tossici, ma possono avere un maggiore 
potenziale cancerogeni (Neff, 1979; Kennish, 1997). 
In condizioni di anaerobiosi alcuni IPA possono anche derivare da precursori biogeni come 
alcuni pigmenti e gli steroidi (Wakeham et al., 1980).  
Gli IPA derivati da processi naturali sono il perilene, il retene, il fenantrene e gli omologhi. 
Essi sono anche formati naturalmente durante incendi boschivi o eruzioni vulcaniche 
(Suess, 1976; Shabad e Ilnitskii, 1979). Sia i derivati dalla combustione che i combustibili 
fossili raggiungono prima o poi l’ambiente marino (Hites et al., 1980; Boehm e Farrington, 
1984; Prahl et al., 1984; Voudrias e Smith, 1986; Bidleman et al., 1990; Bouloubassi e 
Saliot, 1993; Bieger et al., 1996; Maruya et al., 1996; Simcik et al., 1996; Wakeham, 
1996; Bixian et al., 2001; Mazeas e Budzinski, 2001; Countway et al., 2003). I derivati dai 
combustibili fossili (petrolio) sono preferenzialmente biodegradabili rispetto a quelli 
derivati dai processi di combustione (Jones et al., 1986).  
Le attività antropiche sono generalmente riconosciute comunque come tra le più importanti 
fonti di IPA rilasciate nell'ambiente. I valori di base degli IPA nei sedimenti sembrano 
restare in un range compreso tra 0,01 e 1 mg/kg di peso secco. I livelli più elevati di 
petrolio nei sedimenti del fondo in genere si trovano alle foci dei fiumi, degli estuari, nelle 
baie, nelle aree di regolari di trasporto marittimo e di produzione di petrolio. Il perilene è 
considerato un marcatore dell'origine terrestre della materia organica nei sedimenti 
(Sportsol et al., 1983; Colombo et al., 1989; Budzinski et al., 1997). Le concentrazioni di 
IPA nei sedimenti sono influenzate dalla composizione chimica dei campioni, dal 
contenuto di materia organica e dal contenuto di acqua (Kim et al., 1999). In generale, i 
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sedimenti con alto contenuto di acqua (40% = fango) sono caratterizzati da elevati valori di 
IPA, invece la sabbia (20% di acqua) da un basso contenuto di questi composti (Belahcen 
et al., 1997). I sedimenti con alto contenuto di sostanza organica sono caratterizzati da 
elevate concentrazioni di IPA (Witt, 1995). Le coppie di isomeri di IPA possiedono 
proprietà chimico-fisiche simili e quindi hanno simili affinità e distribuzione con le 
particelle e le altre matrici ambientali, anche se gli isomeri possono avere caratteristiche 
diverse a seconda della fonte d’origine (Dickhut et al. 2000). Il rapporto di alcune coppie 
di isomeri specifici di IPA può essere applicato come tracciante chimico per dedurre le 
possibili fonti di IPA in matrici ambientali.  
Alcuni fattori all'interno o sulla superficie dei sedimenti, come la ripartizione degli IPA tra 
la fase solida e la fase acquosa, la bioturbazione ad opera di organismi, la degradazione 
selettiva microbica, la fotoossidazione e l’ossidazione chimica possono contribuire alla 
degradazione degli IPA e influire, dunque, sulla loro composizione complessiva (Hinga et 
al., 1980; Gearing et al., 1980; Lee e Ryan, 1983; Readmand et al.,1984). 
Nel corso degli ultimi due decenni è stato mostrato con crescente evidenza che gli IPA, in 
condizioni anaerobiche, possono essere degradati da batteri della denitrificazione (McNally 
et al., 1998) e dai solfo-riduttori (Coates et al., 1997; Hayes et al., 1999). Tuttavia, la 
degradazione anaerobica degli IPA è stata osservata, principalmente, in ambienti 
fortemente contaminati. Probabilmente le comunità microbiche in ambienti fortemente 
contaminati possono adattarsi ed acquisire la capacità di degradare gli IPA in condizioni 
anaerobiche (Coates et al., 1997).  
La concentrazione di IPA nei sedimenti varia, dunque, con le stagioni, poiché l’intensità di 
degradazione dipende dai cambiamenti stagionali: durante il periodo invernale la bassa 
temperatura limita la decomposizione microbica degli IPA e la fotossidazione di questi 
composti, che essendo correlata all’intensità luminosa, è quindi più bassa nel periodo 
autunnale (Readman et al., 1984; Whitehouse, 1984). La decomposizione fotochimica 
avviene mediante reazione con radicali -OH (Valerio et al., 1984). 
Gli idrocarburi policiclici aromatici associati ai sedimenti possono essere risospesi nella 
colonna d'acqua ad opera di processi fisici oppure essere rielaborati dagli organismi 
bentonici (Baker et al., 1991; Lipiatou et al., 1993). L'influenza della bioturbazione sulla 
degradazione degli IPA è stata esaminata in passato (Bauer et al., 1988; Kure e Forbes, 
1997; Madsen et al., 1997). Il destino degli IPA in ambienti bioturbati sembra anche 
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dipendere dal comportamento alimentare degli organismi bentonici e dall'idrofobicità del 
composto (Kure e Forbes, 1997; Madsen et al., 1997).  
Il microlayer di superficie (<1 mm di superficie di acqua) è un potenziale sito di 
arricchimento dei composti organici idrofobici come i pesticidi e gli idrocarburi policiclici 
aromatici. Studi precedenti indicano che i contaminanti organici, ivi compresi i pesticidi 
organoclorurati (Bidleman e Oleney, 1974; Wu et al., 1980; Hardy et al., 1987) e gli IPA 
(Marty e Saliot, 1976; Hardy et al. 1987, 1990) sono spesso in alte concentrazioni nel 
microlayer. Questa è anche una zona importante dal punto di vista biologico, spesso 
utilizzato dai pesci e da altri invertebrati nei primi stadi di vita (Shanks, 1983; Hardy et al., 
1987). Quindi l’accumulo di sostanze inquinanti nel microlayer rappresenta un rischio 
potenziale per gli organismi marini (Hardy et al., 1987; Kocan et al., 1987; Word et al., 
1987).  
 
1.7.1 – Aspetti tossicologici degli idrocarburi policiclici aromatici 
Dal momento che questi composti sono biologicamente disponibili, si accumulano nei 
tessuti degli organismi e possono influire negativamente sul biota (McElroy et al., 1989; 
Meador et al., 1995). Grazie alla loro elevata lipofilia questi composti si accumulano 
preferibilmente nello strato lipidico animale e anche piccole concentrazioni di IPA in mare 
e nei sedimenti possono avere effetti negativi sugli organismi acquatici (Krahn et al., 1986; 
McElroy et al., 1989; Long e Morgan, 1991).  
Gli IPA come benzo [a] antracene, benzo [b] fluorannthene, benzo [k] fluorantene, il benzo 
[a] pirene, crisene, dibenzo [a, h] antracene e indeno [1,2,3 -- c, d] pirene hanno un effetto 
mutageno e un potenziale effetto genotossico (Arcos e Argo, 1975; WHO, 1989). 
Per il benzo[a]pyrene (BaP) è stata di recente provata la cancerogenicità sull'uomo, con 
conseguente riclassificazione da 2B (possibile cancerogeno) a 1 (cancerogeno per l'uomo) 
secondo la classificazione IARC (Monogr Eval Carcinog Risk Chem Hum., 2008). Il BaP e 
sostanzialmente tutti gli IPA più pesanti del fluorantene, per la loro capacità di accumularsi 
nei suoli e nei sedimenti e le loro proprietà di bioconcentrazione, sono anche classificati 
come PBTs (Persistent, Bioaccumulable, and Toxic) secondo i criteri EPA 2009. Un 
secondo esempio di IPA di cui si conosce il potenziale cancerogeno è il benzo[a]antracene 
(quattro anelli condensati). 
Le posizioni relative degli anelli condensati degli IPA svolgono un ruolo importante nel 
determinarne il livello di potenzialità cancerogena negli animali da esperimento. Gli IPA 
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presentano, infatti, una regione di recesso o “bay region” (figura 8) formata da una 
ramificazione nella sequenza degli anelli benzenici: l’organizzazione degli atomi di 
carbonio nelle regioni recesso conferisce un alto grado di reattività biochimica all’IPA: 
 
 
Fig. 8 - Bay region 
 
Le molecole di IPA non sono infatti agenti cancerogeni di per sé; esse devono andare 
incontro a trasformazioni attraverso varie reazione metaboliche che avvengono 
nell’organismo, prima che si producano le vere specie cancerogene.  
L'azione mutagena del benzo[a]pirene (BaP) inizia con la sua metabolizzazione in vari 
tessuti e organi (polmoni, pelle, esofago, colon, fegato, placenta, ecc.) e in genere il primo 
passo del suo metabolismo, finalizzato ad aumentarne l’idrofilicità e facilitarne 
l’escrezione attraverso urine e feci, è un’ossidazione. La reazione è catalizzata dal sistema 
enzimatico citocromo P450 associato al reticolo endoplasmatico delle cellule e porta alla 
formazione di epossidi e specie idrossilate in varie posizioni, che possono subire a loro 
volta ulteriori trasformazioni metaboliche. Quindi mentre il BaP in sé è chimicamente 
inerte (precancerogeno, richiede bioattivazione), nel corso di queste reazioni metaboliche 
possono formarsi degli intermedi elettrofili (cancerogeni e genotossici) capaci di interagire 
con varie macromolecole biologiche, tra cui il DNA. 
La prima trasformazione del BaP è dunque l’epossidazione nelle posizioni 7 e 8, le più 
reattive, che rappresentano la cosiddetta regione K: 
 
L’epossido subisce quindi un attacco nucleofilo da parte dell’acqua, con formazione di un 
diolo, più idrosolubile e quindi più facilmente eliminabile: 
                                                                                                                                   









Il diolo epossido viene legato al DNA attraverso un attacco nucleofilo, ad esempio da parte 
dell’adenina. L’attacco covalente del grosso residuo idrocarburico rappresenta un evidente 
danno per il DNA. Questo danno provoca delle mutazioni e di conseguenza un aumentato 
rischio di cancerogenesi.                      
 
1.8 – L’acetilcolinesterasi (AChE) 
L’acetilcolinesterasi è un enzima ubiquitario del regno animale che ha la funzione di 
scindere, a livello dello spazio sinaptico, le molecole del neurotrasmettitore acetilcolina nei 
suoi due componenti: l’acido acetico e la colina (figura 9). 
 
 
Fig. 9 - La reazione enzimatica dell’AChE (modificato da Soreq & Seidman, 2001). 
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L’acetilcolina media la comunicazione tra cellula e cellula a livello sinaptico ed è specifica 
delle giunzioni neuro-muscolari o sinapsi colinergiche che rappresentano un classico 
esempio di trasmissione chimica a livello sinaptico. In particolare, essa si trova nei muscoli 
striati con una concentrazione che aumenta in proporzione all’estensione dell’innervazione 
presente nel tessuto ed opera anche a livello delle sinapsi del sistema parasimpatico. 
Nelle sinapsi colinergiche, le piccole vescicole sinaptiche presenti nel bottone sinaptico 
contengono grosse quantità di acetilcolina che viene prodotta dalla colina per mezzo 
dell’acetiltrasferasi. Quando la membrana del bottone sinaptico viene stimolata dall’arrivo 
di un potenziale d’azione, si aprono particolari canali per il Ca²+ voltaggio-dipendenti ed un 
flusso di ioni Ca²
+
 penetra all’interno del bottone sinaptico inducendo la fusione delle 
vescicole contenenti acetilcolina con la membrana presinaptica ed il rilascio del 
neurotrasmettitore nello spazio sinaptico. Il legame dell’acetilcolina a recettori specifici 





 il sodio si riversa rapidamente all’interno e nello stesso tempo il potassio 
fluisce all’esterno; poiché il gradiente del sodio attraverso la membrana è maggiore di 
quello del potassio, l’ingresso del sodio supera di gran lunga quello del potassio 
determinando la depolarizzazione della membrana postsinaptica e generando un nuovo 
potenziale d’azione. Dopo pochi millisecondi il canale si chiude e rimarrà chiuso fino a 
quando la concentrazione dell’acetilcolina, nello spazio sinaptico, si riduce a 10 nM. Prima 
dell’arrivo di un altro potenziale l’acetilcolina rimasta, deve essere degradata rapidamente 
per ripristinare la sensitività dei recettori e l’eccitabilità della membrana postsinaptica. 
Questa reazione è catalizzata dall’aceticolinesterasi (Garret et al., 1998).  
Le colinesterasi (ChE) vengono classificate a seconda della specificità del substrato che 
idrolizzano. Il nome delle ChE viene attribuito a seconda del substrato (ASCh, BSCh, 
PrSCh) che viene maggiormente idrolizzato (AChE, BChE, PrChE). Tra i vari phyla e 
anche tra le varie specie può esistere la diversità nel rapporto quantitativo tra gli enzimi 
suddetti (Moralev e Rozengart, 2001).  
Il ruolo classico (neurotrasmissione) dell’AChE è stato studiato da molti autori e risulta 
essere ben chiaro, mentre i ruoli della butirrilcolinesterasi (BChE),  della 
propionilcolinesterasi (PrChE) e quelli non classici dell’AChE sono ancora in fase di 
studio. Nei suoi ruoli non classici l’AChE potrebbe essere coinvolta nella proliferazione, 
nella migrazione e nella differenziazione cellulare, durante l’osteogenesi, lo sviluppo del 
tubo neurale, l’apoptosi, l’ematopoiesi, nella formazione di tumori delle cellule neurali e 
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non neurali e nelle placche amiloidi che si formano nella sindrome di Alzheimer  (Grisaru 
et al., 1999; Soreq et al., 1991, 2001; Zhang et al., 2002; Rees et al., 2003; Vidal, 2005 ; 
Pick et al., 2004). 
Grazie agli studi ai raggi X (Habig et al., 1988), condotti sulla struttura 
dell’acetilcolinesterasi in Torpedo california (Elasmobranchi, Torpediniformes, 
Torpenidae), è stato possibile evidenziare il sito attivo dell’enzima, e precisamente esso 
risulta avere la forma di un’ansa dove si presume siano presenti molecole come la serina, 
l’istidina e l’acido glutammico. L’AChE può presentarsi sotto forme molecolari globulari o 
asimmetriche, costituite da subunità che possono essere monomeriche, dimeriche o 
trimeriche; le diverse conformazioni molecolari dipendono dalle condizioni fisiologiche e 
dal livello di sviluppo dell’esemplare studiato (Massoulie et al., 1984). Nell’anellide S. 
spallanzanii sono state riconosciute due forme dimeriche di AChE (DS e HSDS) codificate 
ciascuna da 2 geni differenti, ma entrambe svolgono la stessa funzione (Talesa et al., 
1997). 
La reazione catalitica inizia con un processo di acetilazione, durante il quale il gruppo 
acetato (CH3CO-) dell’acetilcolina si lega per mezzo di un legame covalente alla serina del 
sito attivo e viene liberata una molecola di colina. In seguito, data l’instabilità del legame 
covalente, il gruppo acetato viene liberato rapidamente (figura 10). 
 
 
Fig. 10 – Sito attivo dell’enzima acetilcolinesterasi. 
 
Molti autori hanno utilizzato l’AChE come biomarker di effetti neurotossici in programmi 
di biomonitoraggio (Guilhermino et al., 1998; Cajaraville et al., 2000).  
L'inibizione dell'attività acetilcolinesterasica è un effetto biologico di esposizione specifica  
ai pesticidi organofosforici e ai carbammati (Galgani e Bocquenè, 1990; Scott, 1990; Jain-
Rang et al., 1998; Yadav et al., 1998; Gill et al., 1990; Rao et al., 1991; Chambers et al., 
1992; Sanchez-Hernandez et al., 1998; Fulton e Key, 2001).  
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Diverse ricerche hanno provato che anche altri tipi di contaminanti come metalli 
(Guilhermino et al., 1998; Sturm et al., 1999), detergenti (Regoli e Principato, 1995; Payne 
et al., 1996; Labrot et al., 1996; Guilhermino et al., 1998; Sturm et al., 1999) e composti in 
misture complesse (Dellali et al., 2001) possono inibire l’attività dell’AChE (Durante, 
1956; Whittaker, 1973; 1977). In molluschi bivalvi e vermi, l’AChE come biomarker di 
esposizione agli antiparassitari è stato studiato con successo (Escartín e Porte, 1997). 
L'effetto inibitorio dell’attività AChE è stato riscontrato in mitili esposti a benzo[a]pirene 
(Akcha et al., 2000). Martìnez-Tabche et al., (1997) hanno rilevato che sia il Pb che il 
petrolio greggio può causare l'inibizione della AChE in Cladoceran macrocopa, in 
particolare esso si è dimostrato essere il più potente agente anticolinesterasico. Il Cd può 
anche influenzare la trasmissione colinergica nel cervello di ratti maschi adulti (De Castro 
et al., 1996). Banni et al., (2009) hanno mostrato come l'esposizione ad una miscela di IPA 
e metalli abbia portato ad effetti sinergici  su una serie di biomarkers studiati, tra cui 
l’AChE. Altri autori hanno utilizzato l’AChE come biomarker di esposizione a IPA e 
metalli negli invertebrati (Bocquené et al., 1997; Najimi et al. 1997; Hamza-Chaffai et al., 
1998) nei pesci (Flammarion et al., 1996). L’attività aceticolinesterasica è risultata inibita 
in Salmo trutta (Osteichtyes, Salmoniformes, Salmonidae), proveniente da due fiumi 
urbani, il fiume Virginia e il fiume Rennie’s Mill (Payne et al., 1996) e dal Mare del Nord 
(Galgani et al., 1992), nei mitili Dreissena polymorpha (Bivalvia, Ostreoida, Ostreidae) 
(Ricciardi et al., 2006) e Mytilus galloprovincialis (Bivalvia, Mytiloida, Mytilidae) 
(Moreira e Guelhermino 2005) raccolti in ambienti potenzialmente contaminati e nei pesci 
Ciprinus carpio e Ciprinus decemmaculatus (Osteichtyes, Cipriniformes, Ciprinidae) (De 
la Torre et al., 2002). In altri pesci, in seguito a inibizione dell’enzima ad opera di 
composti tossici, sono stati riscontrate anomalie nella respirazione (Klaverkamp et al., 
1997), nel nuoto (Matton e Lattam, 1969) e nel movimento (McKim et al., 1987).  
 
1.9 - Glutatione S-transferasi (GST) 
Molti fattori abiotici agiscono da agenti proossidanti, in grado cioè di indurre un’aumento 
della concentrazione intracellulare delle specie reattive dell’ossigeno (ROS). Queste ultime  
sono in grado di contrastare l’aumento di stress ossidativo mediante induzione di livelli di 
enzimi antiossidanti che possono, in tal modo, essere utilizzati come biomarkers di stress 
ossidativo (Winston e Di Giulio, 1991; Livingstone, 2001).  
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Un esempio di indice biochimico, utilizzato nella valutazione  dello stress ossidativo, sono 
le glutatione S-transferasi (GST) (figura 11), una classe di isoenzimi appartenenti alla fase 
II di detossificazione che catalizzano la coniugazione di varie molecole tossiche con il 
glutatione, rendendole meno reattive e più facilmente eliminabili dall’organismo (Jakoby 
1978; Vidal et al., 2002; Mannervick e Danielson 1988).  
 
L'azione detossificante della GST consiste nel catalizzare la coniugazione di differenti 
composti elettrofili, mutageni, carcinogeni ed altri composti chimici con il centro 
nucleofilo del glutatione ridotto (GSH) al fine di rendere gli xenobiotici facilmente 
eliminabili attraverso l’escrezione (figura 12) (Chatterje e Bhattacharya, 1984).  
 
 
         Fig. 12 – Attività enzimatica di GST 
 
In studi di biomonitoraggio, che prevedono l’utilizzo di specie ittiche, è stato evidenziata 
una più elevata attività enzimatica negli esemplari di pesci esposti ad agenti proossidanti 
  Fig. 11 - Glutatione S-transferase 
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(PCBs e PAHs) (Elia et al., 2005), visto che l’enzima interviene nella detossificazione di 
inquinanti elettrofili. 
Poiché molti induttori della sintesi delle GST sono specie inquinanti, l’espressione delle 
GST citosoliche nei mitili, ad esempio, può essere impiegata come indice di inquinamento 
dell’ambiente in cui tali organismi crescono e vivono (Fitzpatrick e Sheenan 1993; 
Sheenan et al., 1994; Gowland et al., 2002; Regoli e Principato, 1995; Regoli, 2002; 
Canesi et al., 1999; Ventura et al., 2002; Vidal et al, 2002; Petrushok et al., 2002; Argese 
et al., 2004).  
In studi ecotossicologici, riguardanti un programma di biomonitoraggio del Mar Adriatico, 
il GST è stato utilizzato come biomarker in Mytilus galloprovincialis (Gorbit et al., 2007). 
Moreira et al., (2005) ha studiato il GST come biomarker di contaminazione ambientale 
nella valutazione di rischio in un programma di biomonitoraggio ambientale lungo le coste  
nord-orientali portoghesi. Come riportato in molti studi, l’attività delle GST sembra essere 
correlata alle concentrazioni di PHAs, PCBs e metalli pesanti presenti nell’ambiente 
(Akcha et al., 2000; Bacciocchi et al., 2002; Canesi et al., 1999; Stien et al., 1998). 
L’esposizione del mollusco A. colbecki a concentrazioni subletali di Cu e Hg hanno 
mostrato una significativa riduzione dei livelli di glutathione S-transferase (Regoli et al., 
1997). Lopez et al., 2002 e Santos et al., 2003 hanno mostrato come il GST epatico in 
Anguilla anguilla potrebbe essere usato come biomarker specifico negli studi di 
contaminazione ambientale. Nel mollusco Anodonta cygnea l’attività GST, oltre ad essere 
relativa a fattori abiotici, decresce con l’aumentare del livello di pesticidi totali (Robillard 
et al., 2003). Un induzione dell’attività glutathione S-transferase (GST)  nel teleosteo P. 
microps è stata trovata in pesci esposti a benzo[a]pyrene ed un inibizione è stata osservata 
in seguito ad esposizione ad antracene (Vieira et al., 2008). Gowland, et al., (2002) hanno 
osservato l’induzione di un’elevata attività GST nel crostaceo Carcinus maenas da parte 
del cypermetrin,  un chemioterapico utilizzato in acquacoltura. Altri autori hanno utilizzato 
il GST come biomarker di esposizione  a PHAs  (Shailaja et al., 2003; Gowland et al., 
2002). Inoltre é stato recentemente identificato il GSTs legante il vanadio, designato 
AsGSTs nell’ascidia Sydneiensis samea. Questi studi hanno evidenziato l’abilità di GSTs 
di legare i metalli e come essa venga conservata in tutti gli organismi, suggerendo un ruolo 
dell’enzima nell’omeostasi dei metalli o nella loro detossificazione (Yoshinaga et al., 
2007). Lee et al., 2006 hanno mostrato come alcuni EDCs possano agire sull’espressione 
genica del GST. 
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1.10 - Variazioni nella dieta: studio di isotopi stabili δ13C e δ15N  
Negli ultimi venti anni circa, uno strumento molto utilizzato per studiare e ricostruire le 
reti trofiche di diversi ecositemi sia terrestri che acquatici è stato quello degli isotopi stabili 
di carbonio ed azoto (Post et al., 2002). È stato dimostrato in più occasioni, infatti, come 
l’analisi degli isotopi stabili risulti essere un potente strumento per lo studio dei rapporti 
trofici nei diversi ecosistemi (Michener e Schell, 1994). 
I tessuti animali hanno una composizione isotopica in carbonio ed azoto che riflette quella 
della dieta assunta con leggere variazioni che dipendono dal frazionamento isotopico 
(DeNiro e Epstein, 1978; Vander Zanden e Rasmussen, 2001). Il frazionamento degli 
isotopi lungo la rete trofica può dare come risultato un leggero arricchimento isotopico nei 
tessuti animali in relazione alla composizione delle risorse utilizzate e quindi indicare la 
posizione trofica.  
In generale l’arricchimento di δ15N e δ13C, dalla preda al consumatore è di 3-4‰ e di circa 
1‰ rispettivamente (De Niro e Epstein, 1978, 1981; Minawaga e Wada, 1984). In 
particolare il δ15N è utile nell’identificazione del livello trofico. 
Recenti studi indicano come il frazionamento degli isotopi dell’azoto dipenda da molteplici 
fattori, come l’azoto contenuto dei prodotti alimentari, le condizioni ambientali e anche la 
tassonomia (Vander Zanden e Rasmussen, 2001; Vanderklift e Ponsard, 2003; Mc Cutchan 
et al., 2003). 
Il δ13C, durante gli scambi trofici lungo le reti, ha una bassa variabilità e può essere 
utilizzato per identificare l’ultima risorsa da cui un organismo ha assunto carbonio tra le 
varie presenti. 
I valori trovati di δ13C nei produttori primari marini (come il fitoplancton e 
microfitobentos) sono anche responsabili delle differenze nei valori isotopici dei loro 
consumatori (Riera et al., 1999), consentendo delle distinzioni tra i percorsi pelagici e 
bentonici (Hobson et al., 2002; Le Loc'h e Hily, 2005) o litorali e pelagici (Vander Zanden 
e Vadeboncoeur, 2002).  
Le forme fitoplanctoniche sono tra le principali componenti del cibo dei filtratori marini. In 
generale, la dieta degli organismi filtratori è una miscela di materiale organico proveniente 
da varie fonti che sono state sospese nella colonna d'acqua o risospeso da correnti di marea 
(Prins et al., 1998). Le differenze isotopiche tra gli invertebrati filtratori sta 
nell’utilizzazione preferenziale di diverse classi dimensionali della materia organica 
particellata (POM), come riportato da Lesser et al., (1992) per Mytilus edulis, C. fornicata 
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e Ciona intestinalis. Tra gli organismi filtratori può sussistere una notevole variabilità 
intra- e interspecifica: essi possono essere potenzialmente in grado di utilizzare la stesse 
risorse alimentari senza avere simili valori isotopici consumando il cibo in diversi siti e in 
diverse  proporzioni e mostrando così una certa plasticità trofica su piccola scala (Dubois 
et al., 2007).  
La plasticità trofica è un meccanismo comune nei consumatori, che consente loro di 
adattarsi alle disponibilità di prodotti alimentari ambientali (Pinnegar e Polunin 2000). Ciò 
è stato dimostrato di recente nel bacino mediterraneo per specie ittiche associate con 
praterie a Posidonia (Vizzini e Mazzola, 2006). Nel complesso, su piccola scala spaziale la 
variabilità è altamente correlata a processi di idrodinamica. Nelle zone costiere del bacino 
Mediterraneo, Vizzini e Mazzola (2006) hanno osservato piccole differenze nei valori 
isotopici dei consumatori correlati alle variazioni ambientali (regime idrodinamico, 
copertura della vegetazione). 
                                                                                                                                                           




   2. OBIETTIVI 
 
L'obiettivo principale di questo studio é stato quello di valutare le diverse risposte prodotte 
dall’inquinamento chimico, utilizzando la specie di polichete S. spallanzanii come 
possibile bioindicatore.  
A tal fine, lo studio è stato condotto affrontando diversi punti d’indagine, quali la 
valutazione del  bioaccumulo di idrocarburi policiclici aromatici e di metalli pesanti, e gli 
effetti di queste sostanze su alcune variabili biologiche, al fine individuarne le risposte ed 
indagare sul possibile utilizzo di queste come biomarkers nella specie oggetto di studio. 
Gli obiettivi sono stati raggiunti attraverso la realizzazione di esperimenti di transplanting 
tra aree marine portuali a diverso impatto antropico, situate sul versante occidentale del 
litorale siciliano: l’area portuale di Cala e di Acquasanta in provincia di Palermo, e quella 
di Licata in provincia di Agrigento. 
Gli strumenti utilizzati in questa ricerca hanno riguardato sia la caratterizzazione 
ambientale delle aree portuali (Cala, Licata ed Acquasanta) interessate all’attività di 
transplanting, sia gli esemplari di S. spallanzanii. 
Sulla base delle conoscenze circa i danni causati dai suddetti xenobiotici, si è ritenuto 
opportuno indagare sui seguenti aspetti della biologia di questa specie di polichete:  
 dieta e processo di acclimatazione degli organismi, mediante l’analisi degli isotopi 
stabili del C e dell’N;  
 capacità di bioaccumulo e smaltimento di IPA e metalli pesanti nei policheti, 
mediante l’analisi degli stessi contaminanti negli organismi (tubi e corpi) controllo 
e trapiantati e nelle matrici abiotiche dei siti di origine e di destinazione, valutando 
l’esistenza di una possibile correlazione tra i risultati nella matrice biotica e quelli 
della matrice abiotica;  
 effetti neurotossici e meccanismi di detossificazione in S. spallanzanii, mediante 
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    3. MATERIALI E METODI 
 
3.1 – AREE DI STUDIO 
Per raggiungere gli obiettivi del lavoro, sono state scelte tre aree portuali in cui è stata 
individuata la presenza della specie di polichete S. spallanzanii. Le aree oggetto di studio, 
situate sul versante occidentale del litorale siciliano, sono: l’area portuale di Cala e quella 




Fig. 13 – Mappa relativa alle aree marine portuali indagate:  Cala, Acquasanta e Licata. 
 
Il porto della Cala è una conca all’interno del porto commerciale di Palermo, protetto a sua 
volta da una diga foranea e da un molo di sottoflutto, alle coordinate Lat. 38°07',22 N – 
Long. 13°22',66 E. Il fondo marino è fangoso e sabbioso, con profondità vicino alla 
bancina di 3-5 m (figura 14).   
 
                                                                                                                    




Fig. 14 – Foto aerea del porto di Cala (Palermo). 
 
Il porto dell’Acquasanta si trova alle falde di Monte Pellegrino nel quartiere Acquasanta di 
Palermo, ed è costruito su una piccola insenatura tra alte pareti rocciose,  proprio a fianco 
del Porto di Palermo a poche decine di metri dal Porto dell'Arenella, alle coordinate Lat. 
38°08',62 N – Long. 13°22',37 E. Il fondo marino è  sabbioso e roccioso, con profondità 
vicino alla bancina di 0,5-3 m (figura 15).   
 
 
Fig. 15 –Foto aerea del porto di Acquasanta (Palermo). 
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     Il porto di Licata, in provincia di Agrigento, si trova su una costa sabbiosa prospiciente, 
alla foce del fiume Salso, alle coordinate Lat. 37°05' 17 N - Long. 13°56' 53 E, ed è 
artificiale. Il fondo marino è sabbioso, con profondità vicino all’impianto di 3-7 m (figura 
16). Gli scali portuali più prossimi sono: ad ovest il Porto Empedocle e ad est il Porto di 
Gela. All’interno del porto si trova l’impianto di acquacoltura dell’azienda ittica San 
Giorgio. 
 
    Fig. 16  – Foto aerea dell’impianto di acquacoltura dell’azienda ittica San Giorgio, all’interno del porto di     
    Licata. 
 
 
3.2 – CAMPIONAMENTO E METODICHE ANALITICHE PER LE ACQUE 
    
     3.2.1 - Campionamento  
Il campionamento e la conservazione dei campioni d’acqua sono stati eseguiti 
conformemente alle norme generali riportate nella Sezione 1030 “Metodi campionamento” 
APAT. I campioni sono stati raccolti ad una sola altezza vicino alla superficie sopra il 
fondo del mare in tre repliche.  
L’acqua è stata suddivisa in diverse aliquote a seconda del tipo di analisi da condurre, e 
sono elencate in tabella 2:  
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                                                      Tabella 2 – Variabili analizzate nelle acque 
                                              ANALISI ACQUE 
    contaminanti organici 




          isotopi 
δ15N e δ13C 
 
 
Per i campioni d’acqua destinati all’analisi dei contaminanti organici (IPA), il 
campionamento è stato effettuato in bottiglie di vetro scuro della capacità di 1-2 L, 
previamente decontaminati con esano ed acetone. I campioni sono stati conservati al buio a 
-20°C,  fino alle operazioni di estrazione.  
Per i campioni d’acqua destinati all’analisi di clorofilla-a, feopigmenti, nutrienti e degli 
isotopi δ15N e δ13C il campionamento è stato effettuato in bidoni della capacità 10 L. I 
campioni sono stati filtrati in giornata, per raccogliere la fase particellata della matrice 
acquosa (POM). I filtri per il calcolo di clorofilla-a e feopigmenti sono stati conservati a -
20°C, mentre quelli per l’analisi isotopica sono stati seccati in stufa a 60°C e poi conservati 
al fresco per le successive analisi. Il disciolto, separato durante la fase di filtrazione, è stato 
suddiviso in aliquote di 200 ml, congelato a -20° C per essere utilizzato per le analisi dei 
nutrienti. 
 
3.2.2 – Variabili chimico-fisiche  
Il monitoraggio delle varibili chimico-fisiche delle acque è stato effettuato, in maniera 
continuativa e in tempo reale, mediante l’utilizzo di una sonda multiparametrica YSI 556 
MPS, integrata ad un sistema di acquisizione dati. Il controllo delle variabili è stato fatto al 
tempo t0 e t1, rispettivamente all’inizio e alla fine dell’esperimento di transplanting la cui 
durata è stata di un mese. Lo strumento multifunzione ha consentito l’acquisizione 
contemporanea dei seguenti parametri riportati in tabella 3: 
 
Tabella 3 –Variabili chimico-fisiche monitorate nelle acque. 
             profondità pressione temperatura conducibilità 
ossigeno disciolto pH salinità potenziale redox 
 
 
3.2.3 - Nutrienti 
3.2.3 a - Azoto e fosforo totale 
La procedura analitica, secondo il metodo di Valderrama (1981) nella versione di Koroleff 
(1983a, 1983b), prevede che l’azoto e il fosforo vengano dosati dopo ossidazione e idrolisi 
                                                                                                                    
                                                                                                                    Materiali e metodi 
51 
 
dei composti inizialmente presenti nel campione, in una stessa miscela di reazione, con la 
produzione, rispettivamente, di nitrato e ortofosfato, che, al loro volta, verranno analizzati 
secondo le metodiche sottoriportate, specifiche per i nitriti e per gli ortofosfati. L’agente 
ossidante utilizzato è il potassio persolfato. I dati sono stati espressi in µg/l. 
 
3.2.3 b - Nitriti   
Il metodo analitico si è basato sulla formazione si un composto diazioco colorato che viene 
dosato per via colorimetrica. Tale metodo, proposto originariamente da Griess-Ilosvay 
(Ilosvay, 1889) e successivamente modificato da Shinn (1941), è stato applicato alle acqua 
di mare da Bendschneider & Robinson (1952). La lettura spettrofotometrica è avvenuta a 
543 nm. I risultati sono stati espressi in g/l. 
 
3.2.3 c - Nitrati 
Il metodo proposto per l'analisi dei nitrati si è basato sulla loro riduzione a nitriti (tramite il 
cadmio) e sul successivo dosaggio della concentrazione dei nitriti totali, utilizzando le 
metodica colorimetrica sopradescritta. Tale metodo è stato proposto da Morris & Riley 
(1963) e, successivamente, modificato da Nydhal (1976) e  Grasshoff (1983). I risultati 
sono stati espressi in g/l. 
 
3.2.3 d - Ortofosfati  
Il metodo di Murphy & Riley (1962), secondo la versione rivisitata da Strickland & 
Parsons (1968), si è basato sulla formazione di un complesso fosfomolibdico (blu) la cui 
concentrazione è stata misurata per via colorimetrica (Deniges, 1920). La lettura 
spettrofotometrica è stata condotta a 882 nm. I risultati sono stati espressi in g/l. 
 
3.2.4 – Clorofilla-a  
Il metodo consiste nell’estrazione a freddo dei pigmenti clorofilliani dalle cellule, tramite 
una miscela di acetone ad acqua, successivamente alla raccolta del particellato sospeso, 
mediante filtrazione su filtro in fibra di vetro. Un volume d’acqua di 2000 ml è stato 
filtrato entro e non oltre 4 ore dal prelievo, su filtri in fibra di vetro Whatman GF/F di 
porosità nominale di 0.45 m e di 47 mm di diametro, montati su setti di filtrazione 
Millipore; il filtro quindi è stato conservato in freezer (-20°C) sino al momento dell’analisi. 
L’estrazione dei pigmenti fotosintetici dal particellato racoclto nel filtro è avvenuta tramite 
una soluzione di acetone al 90 % freddo. Il metodo utilizza letture spettrofotometriche a 
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più lunghezze d’onda - 630, 647, 664, 665 e 750 nm - (Jeffrey & Humphrey, 1975; 
Lorenzen & Jeffrey, 1980) e la successiva aggiunta di acido cloridrico 0,66 N (Lorenzen, 
1967). I risultati sono stati espressi in g/l. 
 
    3.2.5 - Isotopi δ15N e δ13C 
I campioni di acqua sono stati filtrati su filtri in fibra di vetro Whatman GF/F di porosità 
nominale di 0.45 m e di 47 mm di diametro (precedentemente calcinati in stufa). I filtri 
sono stati essiccati a 60°C e polverizzati con l’ausilio di un mortaio e un pestello di agata e 
pesati con una bilancia microelettronica. L’analisi è stata condotta mediante spettrometro 
di massa (Thermo-Electron Delta Plus XP) accoppiato ad un analizzatore elementare 
(ThermoElectron EA 1112).  
La composizione isotopica è stata espressa come δ13C e δ15N.  
 
                                 δ13C o δ15N (‰) = [(Rcampione/ Rstandard) -1] *10
3 
 








N. I rapporti isotopici dei campioni sono stati comparati in 
riferimento a gas standard secondari (rispettivamente NBS 20 – Solenhofen Limestone, 
NBS 21 – Spectrographic Graphite, e NBS 22 – Hydrocarbon Oil per il carbonio e standard 
IAEA N-1, N-2, N-3, tutti solfati di ammonio, per l’azoto), i cui rapporti isotopici sono 
stati a loro volta calibrati con standard internazionali (rispettivamente con calcare marino 
[V-PBD] per il carbonio e con l’azoto atmosferico per l’azoto).  
 
3.2.6 – Idrocarburi policiclici aromatici (IPA)  
La determinazione degli idrocarburi policiclici aromatici è stata condotta mediante 3 
passaggi: estrazione, concentrazione dell’estratto e successiva analisi strumentale 
attraverso l’ausilio di un GC/MS. 
3.2.6 a - Estrazione 
L’estrazione degli IPA è avvenuta su fase solida (SPE) utilizzando Empore disk C1 (o 
cartuccia C18), montati sui setti di filtrazione Millipore. I dischi sono stati inizialmente 
lavati con 10 mL di diclorometano e successivamente condizionati con 10 mL di metanolo 
utilizzando un sistema di filtrazione sotto vuoto. Ai campioni sono stati aggiunti 250 µl di 
una soluzione in cicloesano di standard surrogati deuterati: antracene d10, 
benzo(a)antracene d12 (500 µg/L). Due litri di campione contenente gli standard e 10 mL di 
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metanolo sono stati filtrati facendo un vuoto di 10 cm di Hg. Alla fine della filtrazione, è 
stata fatta passare un po’di aria attraverso la membrana per alcuni minuti per rimuovere 
l’eccesso di acqua. Gli analiti sono stati eluiti facendo passare 20-40 mL di diclorometano 
e regolando il vuoto a circa 0,5 cm di Hg. Gli eluati sono stati raccolti all’interno dei 
provettoni BUCHI e concentrati mediante evaporatore BUCHI secondo il seguente 
programma:  
 temperatura di riscaldamento: 38°C; 
 temperatura di refrigerazione: -2°C; 
 tempo di evaporazione: 59 min; 
 velocità: 180 rpm; 
 pressione secondo il seguente programma riportato in tabella 4: 
 
                                                    Tabella 4 – Programma di pressione del vacuum 
 Pi (torr) Pf (torr) tempo (min) 
FASE 1 420 353 8 
FASE 2 353 285 1 
FASE 3 285 285 10 
FASE 4 285 240 1 
FASE 5 240 240 32 
FASE 6 240 240 1 
FASE 7 240 188 6 
 
 
L’estratto, ridotto ad 1 ml, è stato trasferito in vials e portato a secco sotto flusso di azoto a 
temperatura ambiente. Il residuo secco è stato disciolto in 250 µl di soluzione di cicloesano 
contenente seguenti standard interni deuterati: acenaftene D10, fenantrene D10, crisene d12 e 
perilene d12 (500 µg/L).  
3.2.6 b - Analisi GC/MS 
L’analisi qualitativa e quantitativa degli IPA è stata effettuata mediante un Gas 
Cromatografo accoppiato ad uno Spettrometro di Massa (GC/MS-QP 2010 Plus Shimadzu) 
attrezzato con un sistema di acquisizione dati (Shimadzu, CLASSE 2010). È stata utilizzata 
la modalità splitless (0,50 min), una temperatura d’iniezione di 250°C e un flusso totale di 
20,6 ml/min. Il programma di temperatura è stato: da 40 °C (2 min) a 240 °C a 22°C/min, a 
330 °C a 10°C/min (5 min). Il gas carrier è stato l’elio (flusso 1,7 ml/min) e la temperatura 
dell'interfaccia è stata impostata a  330 °C. L'analisi è stata condotta secondo la modalità 
Selected Ion Monitoring (SIM). Gli IPA analizzati  sono riportati in tabella 5:  
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                                                   Tabella 5 – Analiti e rispettivi frammenti molecolari 
ANALITI e FRAMMENTI MOLECOLARI 
naftalene 128/64 benzo (a) antracene 228/114 
acenaftalene 152/76 crisene d12 240 
acenaftalene d10 164 crisene 228/114 
acenaftene 154/152 benzo (b) fluorantene 252/126 
fluorene 166/164 benzo (k) fluorantene 252/126 
fenantrene d10 188 benzo (e) pirene 252/126 
fenantrene 178/89 benzo (a) pirene 252/126 
antracene d10 188 perilene d12 264 
antracene 178/89 perilene 252/126 
fluorantene 202/101 indeno (1,2,3-cd) pirene 276/138 
pirene 202/101 dibenzo (a,h) antracene 278/139 
benzo (a) antracene d12 240 benzo (g,h,i) perilene 276/138 
 
 
3.3 - CAMPIONAMENTO E METODICHE ANALITICHE PER I SEDIMENTI 
 
3.3.1 – Campionamento  
I campioni di sedimento sono stati raccolti con l’ausilio di una benna Van Veen (figure 17, 
18) in tre siti della stessa area portuale. Il campionamento è stato fatto anche in questo caso 
al tempo t0 e t1, e per ogni sito sono state prelevate tre repliche. 
 
                                                  
                      Figg. 17, 18 – Campionamento dei sedimenti mediante l’uso della benna Van Veen. 
 
I campioni di sedimento sono stati posti all’interno di contenitori di vetro scuro e 
conservati a –20°C per le successive analisi di laboratorio che hanno riguardato il calcolo 
delle variabili riportate in tabella 6.  
Da ciascun campione di sedimento sono stati eliminati i corpi grossolani presenti (pietre, 
conchiglie, alghe, vegetali, ecc.). In seguito i sedimenti sono stati omogeneizzati con 
l’ausilio di spatole di porcellana, posti nuovamente nei contenitori di vetro scuro e 
conservati a –20°C in attesa delle analisi di laboratorio. 
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Tabella 6 - Variabili analizzate nei sedimenti. 
 
 
  3.3.2 - Determinazione del contenuto di acqua 
I campioni sono stati centrifugati (IEC CL31 Multispeed Centrifuge, Thermo Electron 
Corporation (USA), n° giri 10000 per 15 minuti) allo scopo di allontanare la maggior parte 
dell’acqua in eccesso. Quindi è stato valutato il contenuto di umidità come perdita in peso, 
dopo avere essiccato il campione a 105°C per una notte. Per valutare il contenuto di acqua 
di cristallizzazione i campioni sono stati tenuti in stufa a 180°C per un’altra notte e ne è 
stata valutata la perdita in peso. 
 
3.3.3 - Determinazione del contenuto di sostanza organica 
La materia organica totale è stata quantificata per calcinazione, ponendo i campioni già 
secchi e pesati, in muffola a 450 °C per almeno 4 h fino a peso costante e poi sono stati 
ripesati. Dalla differenza dei pesi (pfinale – piniziale) sono stati calcolati i valori materia totale 
inorganica presente (IM). La componente organica (OM) è calcolata dalla differenza tra il 
peso secco totale e la IM.  
 
3.3.4 -  Fosforo totale  
Il fosforo totale, presente sotto forme minerali od organiche, è stato trasformato ad 
ortofosfato mediante digestione con acidi minerali a caldo. L’ortofosfato è stato fatto 
reagire con molibdato ammonico e tartrato di antimonio e potassio. In ambiente acido si 
forma un eteropoliacido che viene ridotto a blu di molibdeno con acido ascorbico. La 
determinazione fotometrica, secondo la metodica IRSA (1985), è stata effettuata a 650 nm. 
I risultati sono stati espressi in g/g di peso secco. 
  
    3.3.5 - Azoto totale  
Dopo disidratazione, il campione è stato macinato e ridotto in polvere tramite un pestello 
in agata e posto in provette per passare alla fase successiva di pesatura. Sono stati pesati 
circa 3-4 mg di campione macinato con una bilancia analitica; l’operazione è avvenuta 
direttamente in capsule di stagno della larghezza di 5x9 mm, precedentemente lavate con 
ANALISI SEDIMENTO 
    contam. organici  
               (IPA) 
     contam. inorganici 
        (metalli pesanti) 
    clorofilla-a  
    feopigmenti 
 fosforo e 
 azoto tot. 
  tot umidità  
mat. organica 
   isotopi 
δ15N e δ13C 
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acetone ed esano utilizzando reagenti di grado analitico ed asciugate per una notte. Le 
capsule riempite di campione sono state ridotte tramite pinzette in piccole sfere e 
sottoposte all’analisi mediante analizzatore elementare di carbonio e azoto CHN (Thermo-
Electron Flash EA 1112). La calibrazione iniziale dello strumento è stata effettuata con 
l’immissione di due capsule vuote e di quattro standard di acetanilide ed il risultato è stato 
calcolato in termini di K-factor. Ogni quattro campioni sono stati analizzati due standard di 
acetanilide per ricalcolare il fattore di calibrazione ed inoltre sono stati analizzati due 
bianchi (capsula vuota precedentemente lavata in acetone) il cui valore medio è stato 
sottratto al valore determinato su ogni singolo campione.  
Il gas utilizzato per il trasporto è l’elio e per l’ossidazione l’ossigeno. La colonna di 
ossidazione è costituita da cromo ossido e argento cobalto ossido mentre la colonna di 
riduzione è costituita da rame filamentoso ridotto (Pella e Colombo, 1973). A questo punto 
è stata effettuata la combustione ad una temperatura di 950 °C. La separazione 
cromatografica dell’azoto e dell’anidride carbonica è stata ottenuta con una colonna 
Porapack QS di 2 m a 50 °C con rilevatore a conducibilità termica. 
 
3.3.6 – Clorofilla-a e feopigmenti  
La stima dei fitopigmenti nel sedimento è stata condotta secondo il metodo di Plante-Cuny 
(1974). L’estrazione dei pigmenti fotosintetici è avvenuta in una soluzione di acetone al 90 
% freddo. Su ogni estratto la concentrazione della clorofilla-a è stata determinata per via 
spettrofotometrica alle λ di 665 e 750 nm. La quota dei feopigmenti è stata determinata 
trattando successivamente l’estratto con acido cloridrico 0,66 N. I risultati sono stati 
espressi in g/g di peso secco. 
 
3.3.7 – Metalli 
La determinazione dei metalli nei sedimenti è stata condotta seguendo il protocollo del 
metodo US EPA 3052/96 (hotplate digestion technique) e del metodo US EPA 6010B/96, 
rispettivamente per la digestione e per l’analisi di: mercurio (Hg), cadmio (Cd), rame (Cu), 
zinco (Zn), piombo (Pb), arsenico (As), cromo (Cr), nichel (Ni) ed alluminio (Al). 
Il metodo EPA 3052/96 prevede la digestione totale del sedimento mediante 
mineralizzazione con miscela di acidi forti, a caldo, in un sistema chiuso a microonde al 
fine di portare in soluzione i metalli associati alla matrice. Il contenuto dei metalli è stato 
poi determinato per spettrometria di emissione atomica mediante plasma induttivamente 
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accoppiato (Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometer, ICP-OES; Varian 
Vista MPX). Tutte le analisi sono state condotte in triplice replica. 
    3.3.7 a – Mineralizzazione 
Circa 0,2 g dei campioni di sedimento secco sono stati mineralizzati con acidi soprapuri. 
Ad ogni aliquota di campione sono stati aggiunti: 9 ml di HNO3 Suprapur al 67-70%, 3 ml 
di HF Suprapur al 40%, 0,5 ml di H2O2 Suprapur al 30% e 2,5 ml di acqua bidistillata 
MilliQ. In seguito, la miscela è stata introdotta all’interno di contenitori in teflon in forno a 
microonde dotato di carosello rotante (CEM, Modello MARS
®
) e sottoposta ad attacco in 
“bomba”, come descritto dalla tabella 7: 
 
Tabella 7 - Step mineralizzazione 
Step   Potenza   %   Rampa   Ps   °C   Durata 
   1   1200W  100    05:00  800  170    02:00 
   2   1200W  100    03:00  800  180    09:30 
 
3.3.7 b - Analisi atomica 
La determinazione quantitativa dei metalli dei campioni mineralizzati e del materiale 
certificato è stata effettuata attraverso l’impiego di uno spettrometro ICP-OES, Varian 
Vista MPX (Inductively Couplet Plasma-Optical Emission Spectrometer), dotato di un 
autocampionatore e di un generatore di vapori VGA-77 che consente la determinazione del 
mercurio, dell’arsenico e degli elementi che possono formare idruri volatili. 
La quantificazione dei metalli è basata sulle preparazione di curve di calibrazione a partire 
da standard multi-element. Tali curve sono state determinate diverse volte durante il 
periodo di analisi. 
Per ogni elemento analizzato è stata scelta una specifica lunghezza d’onda ( ): Cd a 
214.439 nm, Cu a 324.754 nm, Cr a 283.563 nm, Pb  a 220.353 nm, Ni a 230.299 nm, Zn a 
213.857 nm, Hg a 184.887 nm e As a 188.980 nm. Il materiale di riferimento certificato, 
sopradescritto, è analizzato per valutare la percentuale di recupero del processo di 
mineralizzazione, che è risultata compresa tra l’80% e il 102 %. Il controllo analitico è 
effettuato mediante la mineralizzazione di materiale certificato specifico per la matrice 
analizzata e, precisamente, Marine Sediment MESS-3 (National Research Council of 
Canada). 
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   3.3.8 – Idrocarburi policiclici aromatici (IPA) 
La determinazione degli idrocarburi policiclici aromatici è stata condotta mediante 4 
passaggi: preparazione del campione, estrazione con soxhlet, concentrazione dell’estratto e 
successiva analisi strumentale con GC/MS. 
3.3.8 a – Preparazione del campione  
Scartato qualsiasi oggetto estraneo e grossolano contenuto nel campione, come bastoni, 
foglie e pietre, è stato eliminato lo strato d’acqua sovrastante il sedimento, e lo stesso è 
stato mescolato accuratamente. Sono stati pesati 5-10 g di campione: un’aliquota è stata 
essiccata in stufa a 30°C fino a peso costante per qualche giorno e utilizzata per l’analisi, 
mentre un’altra è stata messa in muffola a diverse temperature: 105°C, 180°C, 550°C, per 
determinare rispettivamente l’acqua di idratazione, di cristallizzazione e la materia 
organica presente. Prima della pesata il campione è stato lasciato raffreddare e ridotto in 
polvere mediante mortaio e pestello di agata. Ai campioni essiccati sono stati aggiunti 10 g 
di solfato di sodio anidro per eliminare eventuali tracce di acqua. Al campione sono stati 
aggiunti 250 µl di una soluzione in cicloesano di  standard surrogati: antracene d10, benzo-
antracene d12 (500 ppb).  
3.3.8 b – Estrazione soxhlet 
I campioni già pesati sono stati messi in ditali di cellulosa e poi montati in un soxhlet 
BUCHI (B811) (figura 19). L’estrazione è stata fatta utilizzando 150 ml di una miscela di 
diclorometano/pentano 1:1 (v/v), procedendo con modalità soxhlet warm secondo il 
seguente programma:   
 
 step 1 - (estrazione): livello di riscaldamento 9, per 2h (25 cicli);  
 step 2 - (risciacquo): non usato;  
 step 3 - (evaporazione): livello di riscaldamento 9, per 3 min; temperatura di 
refrigerazione -1°C. 
 
                                                                                                                    




Fig. 19 – Estrattore BUCHI (B811). 
 
Gli eluati sono stati raccolti all’interno dei provettoni BUCHI e concentrati mediante 
evaporatore BUCHI, seguendo lo stesso programma utilizzato per le acque. L’estratto 
ridotto ad 1 ml è stato trasferito in vials e portato a secco sotto flusso di azoto a 
temperatura ambiente. Il residuo secco è stato disciolto in 250 µl di soluzione in cicloesano 
contenente i seguenti standard interni deuterati: acenaftene d10, fenantrene d10, crisene d12 e 
perilene d12 (500 µg/L).  
3.3.8 c – Analisi GC/MS 
L’analisi qualitativa e quantitativa degli IPA è stata effettuata mediante un gas 
cromatografo accoppiato ad uno spettrometro di massa (GC/MS-QP 2010 Plus Shimadzu) 
attrezzato con un sistema di acquisizione dati (Shimadzu, CLASSE 2010). È stata utilizzata 
la modalità splitless (0,50 min), una temperatura d’iniezione di 250°C e un flusso totale di 
20,6 ml/min. Il programma di temperatura é: da 40 °C (2 min) a 240 °C a 22°C/min, a 330 
°C a 10°C/min (5 min). Il gas carrier è l’elio (flusso 1,7 ml/min) e la temperatura 
dell'interfaccia di 330 °C. L'analisi è stata eseguita secondo la modalità Selected Ion 
Monitoring (SIM). Gli analiti oggetto di studio sono gli stessi riportati in tabella 2. Le 
concentrazioni degli analiti nei sedimenti sono state riferite a uno standard certificato 
BCR-535 n°203 (campione di acque fluviali portuali). I dati sono stati espressi in µg/Kg di 
peso secco. 
 
3.3.9 - Isotopi δ15N e δ13C 
I campioni di sedimento destinati all’analisi degli isotopi del δ15N sono stati setacciati con 
filtri con porosità di 63 µm, successivamente essiccati a 60°C, polverizzati con l’ausilio di 
mortaio e pestello di agata, e pesati con bilancia microelettronica. I campioni di sedimento 
destinati all’analisi degli isotopi del δ15C sono stati acidificati con HCl 6N e setacciati con 
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filtri con porosità di 63 µm, successivamente essiccati a 60°C, polverizzati, e pesati con 
bilancia microelettronica. L’analisi è stata condotta mediante spettrometro di massa 
(Thermo-Electron Delta Plus XP) accoppiato ad un analizzatore elementare 
(ThermoElectron EA 1112).  
La composizione isotopica è stata espressa come δ13C e δ15N.  
 
                                 δ13C o δ15N (‰) = [(Rcampione/ Rstandard) -1] *10
3 
 








N. I rapporti isotopici dei campioni sono stati comparati in 
riferimento a gas standard secondari (rispettivamente NBS 20 – Solenhofen Limestone, 
NBS 21 – Spectrographic Graphite, e NBS 22 – Hydrocarbon Oil per il carbonio e standard 
IAEA N-1, N-2, N-3, tutti solfati di ammonio, per l’azoto), i cui rapporti isotopici sono 
stati a loro volta calibrati con standard internazionali (rispettivamente con calcare marino 
[V-PBD] per il carbonio e l’azoto atmosferico per l’azoto).  
 
 
3.4 - CAMPIONAMENTO E METODICHE ANALITICHE PER GLI ORGANISMI 
     
    3.4.1 – Campionamento e transplanting 
Il transplanting degli organismi è stato condotto, tra l’area portuale della Cala, l’area sede 
dell’impianto di acquacoltura, all’interno del porto di Licata, e l’area portuale 
dell’Acquasanta. 
L’esperimento è avvenuto in giornata, e gli esemplari della specie S. spallanzanii sono stati 
prelevati dall’area nativa e trasferiti nel sito di trapianto in tempi brevi (entro un paio 
d’ore) per ridurre al minimo i danni e lo stress a carico degli animali durante il trasporto, 
dove sono rimasti per un periodo di  30 giorni (t1). 
Partendo dall’area portuale di Cala, è stato preso in considerazione un totale di 320 
esemplari della specie oggetto d’indagine, da dividere successivamente in due lotti: il 
primo lotto campionato, costituito da 80 esemplari, è stato utilizzato come controllo t0; il 
secondo lotto costituito da 240 esemplari, a sua volta, è stato suddiviso equamente in tre 
parti:  
 
                                                                                                                    




 il lotto transplants che è stato trasferito e trapiantato nel sito di Licata;  
 il lotto transplant in situ che è stato trasferito e trapiantato in un sito vicino a quello 
d’origine, all’interno della stessa area portuale di Cala; 
 l’ultimo lotto non è stato mosso dal sito di originario ed è stato considerato come 
controllo assoluto o controllo t1, utilizzato per monitorare i possibili effetti del 
trasferimento.  
 
Gli esemplari campionati sono stati rimossi dal loro substrato, delicatamente, facendo 
attenzione a non danneggiare il corpo dell’animale (figure 20, 22).  
 
         
Figg. 20, 21  – Campionamento degli organismi. 
 
    Tra gli esemplari controllo t0 campionati, quelli destinati alle indagini enzimatiche sono 
stati conservati immediatamente in azoto liquido, invece gli altri  sono stati messi in 
ghiaccio, durante il trasporto, e poi conservati a -20° per le successive indagini di 
laboratorio. Gli 80 esemplari transplants sono stati trasferiti nel sito di trapianto all’interno 
di bidoni areati e poi distribuiti all’interno di 2 gabbiette di plastica di cm 60 × 40 aventi 
una maglia di 5 mm.        
      Le gabbiette sono state immerse entro un paio d’ore dalla raccolta nel nuovo sito, alla 
stessa profondità e disponibilità di luce alla quale gli animali si trovavano nel sito 
originario (figure 22, 23). 
Gli esemplari transplants in situ prima di essere immersi, hanno sostato all’interno dei 
bidoni areati  un tempo uguale (un paio d’ore)  a quello impiegato per trasferire i gruppi  
transplants nel sito di trapianto (figura 24). 
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                 Figg. 22, 23  – Campionamento degli organismi. 
 
 
Fig. 24 – Esemplari transplants in situ all’interno di bidoni areati. 
 
Tutti gli esemplari utilizzati per condurre il singolo di transplanting (Cala-Licata – ecc) 
sono stati selezionati tra quelli integri e con simili dimensioni (è stata misurata la 
lunghezza dei tubi di tutti gli esemplari selezionati) (figura 25).   
 
 
Fig. 25 – Stima della lunghezza media degli organismi. 
 
Le variabili chimico-fisiche delle acque sono state monitorate ad ogni campionamento e gli 
organismi trapiantati sono stati monitorati settimanalmente.  
                                                                                                                    
                                                                                                                    Materiali e metodi 
63 
 
Al tempo t1 (dopo un mese) tutti gli esemplari sopravvissuti dei gruppi controllo in situ, 
controllo assoluto e transplants sono stati raccolti da tutti i siti di trapianto (figure 26, 27). 
Alcuni campioni sono stati conservati immediatamente in azoto liquido, invece altri sono 
stati conservati in ghiaccio durante il trasporto e poi conservati a -20° per le successive 
indagini di laboratorio. Lo stesso esperimento di transplanting è stato condotto tra Licata e 
Cala, Acquasanta e Licata, e Acquasanta e Cala. 
            
 
Figg. 26, 27 - Prelievo degli organismi. 
 
I tubi e i corpi degli organismi appartenenti ai diversi trattamenti (la tabella 8 riporta le 
sigle utilizzate in questo lavoro) sono stati sottoposti alle seguenti analisi di laboratorio:  
 
 IPA e metalli totali; 
 isotopi δ15N e δ13C; 
 analisi di attività enzimatica: glutatione S-transferasi (GST) e acetilcolinesterarsi 
(AChE). t1  
 
Tabella 8 – Organismi (tubi e corpi) appartenenti ai diversi trattamenti coinvolti negli esperimenti di 
transplanting. 
 
CALA LICATA ACQUASANTA 
controllo t0 Ct0 Lt0 At0  
controllo t1 Ct1 Lt1 At1 
transplant in situ TC TL TA 
transplant  TC-L TL-C TA-C / TA-L 
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3.4.2 – Idrocarburi policiclici aromatici (IPA) nei tubi e nei corpi  
La determinazione degli idrocarburi policiclici aromatici è stata condotta mediante 4 
passaggi: manipolazione del campione, estrazione con soxhlet, riduzione dell’estratto e 
successiva analisi strumentali con GC/MS. 
3.4.2 a – Manipolazione dei campioni 
I corpi molli degli esemplari di S. spallanzanii sono stati separati dai loro tubi epibionti e 
tagliati in piccoli pezzi con l’ausilio di un coltello di porcellana. Sono stati creati dei pool 
di campioni per raggiungere il quantitativo necessario alle analisi e per annullare le 
differenze individuali. Da ciascun pool, un’aliquota di 5 g è stata liofilizzata e utilizzata per 
l’analisi, mentre un’altra è stata seccata in muffola per il calcolo dell’umidità. Sono stati 
pesati 5-10 g di campione: prima della pesatura, il campione è stato lasciato raffreddare e 
ridotto in polvere mediante mortaio e pestello di agata. Ai campioni essiccati sono stati 
aggiunti 10 g di solfato di sodio anidro per eliminare possibili tracce di acqua.  
I tubi degli anellidi sono stati tagliati anch’essi in piccoli pezzi con l’ausilio di un coltello 
di porcellana. Anche in questo caso sono stati creati dei pool. Da ciascun pool, un’aliquota 
è stata sciacquata con acqua distillata, seccata in stufa a 30°C e utilizzata per l’analisi, 
mentre un’altra è stata seccata in muffola per il calcolo dell’umidità.  
Sono stati pesati 5-10 g di campione: prima della pesatura il campione è stato lasciato 
raffreddare e ridotto in polvere mediante mortaio e pestello di agata. Ai campioni essiccati 
sono stati aggiunti 10 g di solfato di sodio anidro per eliminare possibili tracce di acqua.  
3.4.2 b - Estrazione soxhlet 
I campioni dei corpi e dei tubi di S. spallanzanii, già pesati, sono stati messi in ditali di 
cellulosa e poi montati in un soxhlet BUCHI (B811). L’estrazione è stata condotta 
utilizzando 50 ml di una miscela di diclorometano/pentano 1:1 (v/v) e procedendo con 
modalità soxhlet warm secondo il programma utilizzato per i sedimenti. Gli eluati sono 
stati raccolti all’interno dei provettoni BUCHI  e concentrati mediante evaporatore BUCHI 
seguendo lo stesso programma utilizzato per le acque. Gli estratti dei corpi ridotti ad 1 ml 
hanno subito un processo di purificazione descritto nel successivo paragrafo. 
Gli estratti dei tubi sono stati trasferiti in vials e portati a secco sotto flusso di azoto a 
temperatura ambiente. Il residuo secco è stato disciolto in 250 µl di soluzione di cicloesano 
contenente i seguenti standard deuterati: acenaftene d10, fenantrene d10, crisene d12 e 
perilene d12 (500 µg/L).  
 
                                                                                                                    
                                                                                                                    Materiali e metodi 
65 
 
3.4.2 c - Purificazione degli estratti dei corpi  
L’estratto dei corpi è stato purificato mediante passaggio in microcolonnine di allumina 
(1.4 g di Al2O3, 7 cm). Gli idrocarburi sono stati eluiti con 8 ml di diclorometano/pentano 
(35:65). Successivamente si è passati alla separazione della frazione alifatica da quella 
aromatica utilizzando le colonnine silica-gel. La soluzione è stata portata a secco, diluita 
con 1 ml di pentano e poi trasferita in silica microcolonnine (0.8 g di SiO2). 
La frazione aromatica è stata eluita con 5 ml di una miscela di diclorometano/C5, mentre la 
frazione alifatica con 2 ml di pentano. L’estratto è stato essiccato con flusso di azoto e poi 
dissolto in 250 µl di soluzione in cicloesano contenente gli standard interni deuterati: 
acenaphthene d10; phenanthrene d10, chrysene d12 e perilene d12 (500 µg/L). I dati sono stati 
espressi in µg/Kg di peso secco. 
3.4.3 d - Analisi GC/MS 
L’analisi qualitativa e quantitativa è stata effettuata mediante un gas cromatografo 
accoppiato ad uno spettrometro di massa (GC/MS-QP 2010 Plus Shimadzu) attrezzato con 
un sistema di acquisizione dati (Shimadzu, CLASSE 2010). È stata utilizzata la modalità 
splitless (0,50 min), una temperatura d’iniezione di 250°C e un flusso totale di 20,6 
ml/min. Il programma di temperatura é: da 40 °C (2 min) a 240 °C a 22°C/min, a 330 °C a 
10°C/min (5 min). Il gas carrier è l’elio (flusso 1,7 ml/min) e la temperatura dell'interfaccia 
di 330 °C. L'analisi è stata eseguita secondo la modalità Selected Ion Monitoring (SIM). 
Gli analiti oggetto di studio sono stati gli stessi analizzati per i sedimenti. 
      
    3.4.3 - Metalli pesanti nei tubi e nei corpi 
La determinazione dei metalli nei campioni dei corpi e tubi di S. spallanzanii è stata 
condotta seguendo il protocollo del metodo US EPA 6010B/96. I metalli investigati sono 
stati: cadmio (Cd), cromo totale (Cr), rame (Cu), nichel (Ni), piombo (Pb), zinco (Zn), 
mercurio (Hg) ed arsenico (As). Il contenuto dei metalli è poi determinato per 
spettrometria di emissione atomica mediante plasma induttivamente accoppiato 
(Inductively Coupled Plasma-Optical Emission Spectrometer, ICP-OES; Varian Vista 
MPX). Tutte le analisi saranno condotte in triplice replica.  
3.4.3 a - Mineralizzazione 
I campioni di S. spallanzanii (corpo e tubo) sono stati mineralizzati utilizzando 5 ml di 
HNO3 Suprapur al 67-70%, 1 ml di H2O2 Suprapur al 30% e 4 ml di acqua bidistillata 
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MilliQ, tramite un forno a microonde dotato di carosello rotante (CEM, Modello MARS
®
), 
e sottoposti ad attacco in “bomba” come descritto dalla tabella 9. 
                                                    Tabella 9: Step mineralizzazione 
Step Potenza % Rampa Ps °C Durata 
1 1200W 100 05:00 800 170 02:00 
2 1200W 100 03:00 800 180 09:30 
 
Dopo il raffreddamento, ciascun campione è trasferito in un matraccio e portato ad un 
volume finale di 30 ml per gli altri campioni. Per ogni ciclo di mineralizzazione è 
preparato un bianco costituito dalla miscela di mineralizzazione senza il campione. Il 
controllo analitico è effettuato mediante la mineralizzazione di materiale certificato 
specifico per la matrice analizzata e, precisamente: ERM – CE278 , mussel tissue (IRMM, 
Institute for Reference Materials and Measurements).  
     3.4.3 b - Analisi atomica 
La determinazione quantitativa dei metalli dei campioni mineralizzati e del materiale 
certificato è stata effettuata attraverso l’impiego di uno spettrometro ICP-OES, Varian 
Vista MPX (Inductively Couplet Plasma-Optical Emission Spectrometer), dotato di un 
autocampionatore e di un generatore di vapori VGA-77, così come è stato già descritto per 
le analisi dei sedimenti. I dati sono stati espressi in mg/kg p.s. 
 
3.4.4 - Isotopi δ15N e δ13C 
Le analisi isotopiche sono state condotte sul tubo e sul corpo dell’anellide S. spallanzanii. I 
campioni sono stati essiccati a 60°C, polverizzati con l’ausilio di mortaio e pestello, e 
pesati in una bilancia microelettronica all’interno di capsule di stagno. L’analisi è stata 
condotta mediante spettrometro di massa (Thermo-Electron Delta Plus XP) accoppiato ad 
un analizzatore elementare (ThermoElectron EA 1112).  
La composizione isotopica è stata espressa come δ13C e δ15N.  
 
                                     δ13C o δ15N (‰) = [(Rcampione/ Rstandard) -1] *10
3 
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3.4.5 - Saggi di attività enzimatiche e determinazione quantitativa di proteine 
3.4.5 a - Acetilcolinesterasi (AChE) 
I tessuti degli esemplari di S. spallanzanii sono stati omogeneizzati con ultraturrax, in un 
rapporto di 0.06:1 (peso/volume) con il tampone di omogeneizzazione (0.1M Tris-HCl, pH 
8), e poi centrifugati a 2100 rpm per 15 minuti. La frazione supernatante è stata prelevata e 
conservata in ghiaccio per essere utilizzata durante i saggi biochimici, invece il risultante 
precipitato, contenente i residui cellulari, è stato scartato.  
Le attività colinesterasiche sono state misurate con il metodo di Ellman et al.,  (1961). 
Tutte le procedure sono state condotte a 4°C. L’Acetiltiocolina iodica (ASCh) è stata 
utilizzata come substrato per determinare le attività enzimatica (AChE), che idrolizza il 
suddetto substrato. La formazione del complesso coniugato, che combinato con l’acido 
5.5-ditiobis-nitrobenzenico (DTNB) forma l’anione giallo acido 5-ditio-2-nitrobenzenico, è 
stato misurato spettrofotometricamente a 410 nm. Per ciascuna cuvette sono stati dispensati 
in ordine: 50 l di campione, 2830 l di tampone Sodio-fosfato (pH 7.5), 100µl di DTNB 
(0.33mM). Successivamente è stato aggiunto il substrato (ASCh) per favorire l’inizio della 
reazione enzimatica.  
Tutte le analisi sono state condotte utilizzando uno spettrofotometro VARIAN Cary 50 
Scan. Le attività colinesterasiche vengono espresse come Δ assorbanza min-1convertite in 
nmoli di substrato idrolizzato min
-1
 e normalizzate per il contenuto di proteine del tessuto. 
La concentrazione delle proteine è stata determinata seguendo il metodo di Bradford 
(1976) (lunghezza d’onda abs = 595 nm) e i valori sono stati espressi come mg di proteine 
x ml di omogenato. 
 
3.4.5 b - Glutatione S-transferasi (GST) 
Gli omogenati di tessuto totale dell’anellide sono stati preparati con ultraturrax, per 3 min a 
0°C, in tampone Tris-HCl 50 mM pH= 7.5, EDTA 1 mM, NaCl 0.15 M, Glicerolo 10%, 
aprotinina 1 mg prot/ml e centrifugati per 30 minuti a 5000 xg. Questo metodo di 
omogeneizzazione é risultato ottimale secondo Argese et al., (2004). 
La misura dell’attività delle glutatione S-transferasi è stata misurata secondo il metodo 
spettrofotometrico di Habig (1974) utilizzando glutatione ridotto (GSH) 1 Mm, 1-Cloro-
2,4 dinitrobenzene (CDNB) e 1 mM in tampone fosfato 0.1M pH = 6.5. La formazione del 
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complesso coniugato a 25°C è stata misurata utilizzando uno spettrofotometro VARIAN 
Cary 50 Scan, a 340 nm. Un’unità di attività è definita come la quantità di enzima in grado 
di catalizzare la formazione 1 μmole di prodotto al min nelle condizioni del saggio 
specifico. L’attività della GST è stata normalizzata per il contenuto di proteine del tessuto. 
La concentrazione delle proteine è stata determinata seguendo il metodo di Bradford 
(1976) (lunghezza d’onda abs = 595 nm) impiegando l’albumina di siero bovino come 
standard. L’attività specifica viene definita come unità di attività per mg di proteine. 
 
3.5 - ANALISI STATISTICA 
I dati relativi alle variabili indagate sulle acque e sui sedimenti sono state analizzate sotto il 
profilo statistico attraverso un approccio multivariato nMDS (non-Metric Multidimensional 
Scaling). Sono state effettuate analisi multivariate sui sedimenti, per i valori di 
concentrazione di idrocarburi policiclici aromatici e metalli pesanti. L’nMDS è stato 
eseguito anche separatamente per le acque e per i sedimenti, considerando tutte le variabili 
indagate, esclusi i valori isotopici, per entrambe le matrici.  
I dati relativi alle variabili indagate sui tubi e sui corpi di S. spallanzanii  sono state 
analizzate, sia attraverso un approccio univariato ANOVA (analisi della varianza), che 
attraverso un approccio multivariato nMDS e ANOSIM (analisi delle similarità).  Sono 
state effettuate analisi multivariate nMDS sui tubi e sui corpi, per i valori di concentrazione 
di idrocarburi policiclici aromatici e metalli pesanti.  
Inoltre, l’nMDS e l’ANOSIM sono state eseguite, separatamente, per i tubi e i corpi del 
polichete, considerando tutte le variabili indagate, esclusi i valori isotopici.  
Per quanto riguarda le analisi nMDS, le differenze tra le aree oggetto di studio e tra i 
diversi gruppi di organismi (tubi e corpi) coinvolti negli esperimenti di transplanting, sono 
state rappresentate attraverso grafici bidimensionali in cui vengono rappresentati con dei 
punti i diversi siti di campionamento all’interno delle tre aree oggetto di studio,  o i diversi 
gruppi di organismi. In questo modo è stato possibile approfondire le dinamiche sia 
spaziali che temporali delle caratteristiche chimico-fisiche delle acque, dei sedimenti e 
degli organismi. 
Il valore dello “Stress” indica se l’ordinamento ottenuto risulta essere una buona 
interpretazione dei dati (stress ≤0,1 corrisponde ad un utile ordinamento a 2 dimensioni, 
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mentre valori di stress ≥0,2 corrispondono ad un ordinamento che può portare ad un 
interpretazione dei dati non corretta). 
     L’analisi della varianza (ANOVA) è stata eseguita solo sulle variabili enzimatiche (AChE, 
GST), per testare l’ipotesi che le variabili analizzate possano variare a causa del tempo, 
dello stress dalla manipoalzione e dal trapianto nel sito più contaminato.  
Le analisi univariate sono state realizzate mediante il software G-MAV 5 (University of 
Sidney, Australia), invece le analisi multivariate sono state realizzate mediante il software 
Primer 6. 
 





4. RISULTATI E DISCUSSIONE 
 
4.1 – CARATTERIZZAZIONE CHIMICO-FISICA DELLE ACQUE 
4.1.1 - Variabili chimico-fisiche  
I valori e le relative deviazioni standard delle variabili chimico-fisiche delle acque, misurate 
nelle tre aree oggetto di studio mediante sonda multiparametrica (YSI 556MPS), ai tempi t0 
e t1, corrispondenti rispettivamente ai mesi di Aprile e Maggio, sono riportati nella tabella 
10: 
 
Tabella 10 – Media e deviazioni standard delle variabili chimico-fisiche misurate nelle acque di Cala, Licata 
ed Acquasanta, ai tempi t0 e t1. 
STAZIONE 















CALA t0 N38 07.173 
E13 22.121 
superf. 16,3 56,3 37,4 7,6 8,04 235 14,8 
ds 
  0,04 0,02 0,04 0,01 0,001 0,02 0,01 
CALA t1 N38 07.173 
E13 22.121 
superf. 19 57 38 6,6 7,9 199,1 14,8 
ds 
  0,04 0,01 0,01 0,02 0,001 0,01 0,01 
LICATA t0 N37 05.334 
E13 56.692 
superf. 17,1 57,2 38,1 8,04 8,09 248,4 14,7 
ds 
  0,03 0,03 0,03 0,01 0,001 0,03 0,01 
LICATA t1 N37 05.334 
E13 56.692 
superf. 19,4 58,2 39 8,70 8,10 165,4 14,8 
ds 
  0,01 0,03 0,02 0,03 0,001 0,04 0,01 
AC. SANTA t0 N38 08.600 
E13 22.225 
superf. 16 55,6 37 9,1 8,08 260,3 14,7 
ds 
  0,01 0,04 0,04 0,02 0,001 0,05 0,01 
AC. SANTA t1 N38 08.600 
E13 22.225 
superf. 19,7 56,7 37,8 7,5 8,04 209 14,7 
ds 
  0,04 0,05 0,02 0,02 0,001 0,05 0,01 
 
 
Come si può osservare in tabella 10, non ci sono rilevanti variazioni delle proprietà 
chimico-fisiche delle acque dei tre siti. Alcune variazioni dei suddetti parametri vengono 
riscontrate tra il tempo t0 e t1 in ciascun sito considerato.  
I valori della temperatura sono paragonabili in tutti e tre i siti, con variazioni in aumento di 
2-4°C tra il tempo t0 e il tempo t1. Essi sono compresi tra 16±0,04°C al tempo t0 e 
19±0,04°C al tempo t1 a Cala; tra 17±0,03°C al tempo t0 e 19±0,01°C al tempo t1 a Licata e, 
infine, tra 16±0,01°C al tempo t0 e 20±0,04°C al tempo t1 ad Acquasanta.  





Anche i valori della conducibilità sono paragonabili in tutti e tre i siti, con variazioni in 
aumento di circa 1 mS/cm tra il tempo t0 e il tempo t1. Essi sono compresi tra 56±0,02 
mS/cm al tempo t0 e 57±0,01 mS/cm al tempo t1 a Cala; tra 57±0,03 mS/cm al tempo t0 e 
58±0,03 mS/cm al tempo t1 a Licata e, infine, tra 56±0,04  mS/cm al tempo t0 e 57±0,05 
mS/cm al tempo t1 ad Acquasanta. 
La salinità presenta dei valori maggiori a Licata, con variazioni di circa 1 ppt tra il tempo t0 
e il tempo t1 in ciascuno dei tre siti. Essi sono compresi tra 37±0,04 ppt al tempo t0 e 38±0,01 
ppt al tempo t1 a Cala; tra 38±0,03 ppt al tempo t0 e 39±0,02 ppt al tempo t1 a Licata e, 
infine, tra 37±0,04  ppt al tempo t0 e 38±0,02 ppt al tempo t1 ad Acquasanta. 
L’ossigeno disciolto (LOD) presenta dei valori maggiori a Licata al tempo t1 e ad 
Acquasanta  al tempo t0. Questi valori sono compresi tra 8±0,01 mg/L al tempo t0 e 7±0,02 
mg/L al tempo t1 a Cala; tra 8±0,01 mg/L al tempo t0 e 9±0,03 mg/L al tempo t1 a Licata e, 
infine, tra 9±0,02  mg/L al tempo t0 e  8±0,02 mg/L al tempo t1 ad Acquasanta. 
I valori del pH sono paragonabili in tutti e tre i siti, senza alcuna variazione tra il tempo t0 e 
t1.  8±0,01 è il valore riscontrato al tempo t0 e t1 in tutti e tre i siti.  
Per quando riguarda il potenziale redox, questo presenta dei valori maggiori ad Acquasanta 
rispetto agli altri due siti, compresi tra 260±0,05 mV al tempo t0 e 209±0,05 mV al tempo t1. 
A Cala i valori sono compresi tra 235±0,02 mV al tempo t0 e 199±0,01 mV al tempo t1 e a 
Licata sono compresi tra 248±0,03  mV al tempo t0 e 165±0,04 mV al tempo t1.  
Infine, i valori della pressione sono uguali in tutti e tre i siti e sono 15±0,01 psi sia al tempo 
t0 che al tempo t1 in tutti e tre i siti. 
 
4.1.2 – Clorofilla-a, forme organiche e inorganiche del  fosforo e dell’azoto. 
I risultati delle concentrazioni dei pigmenti clorofilliani e dei nutrienti e le rispettive 
deviazioni standard sono sintetizzate in tabella 11. Come si può osservare in figura 28, le 
acque di Cala hanno presentato i valori più arricchiti in clorofilla-a, in particolare al tempo 
t1. Questi valori sono risultati pari a 6±0,9 µg/L al tempo t0 e 2±0,4 µg/L al tempo t1.  Le 
acque di Licata hanno presentato valori più arricchiti rispetto ad Acquasanta. I valori a 
Licata sono compresi 0,8±0,001 µg/L al tempo t0 e 0,9±0,1 µg/L al tempo t1, mentre ad 









Tabella 11 - Media delle concentrazioni di clorofilla-a e nutrienti nelle acque delle aree oggetto di studio,  ai 



















Fig. 28 - Concentrazioni di Chl-a (µg/L± ds) nelle acque di Cala, Licata e Acquasanta. 
 
Per quanto riguarda le concentrazioni dei nutrienti, queste variano notevolmente nelle tre 
aree di studio, rispettivamente ai tempi t0 e t1.  Le acque di Cala presentano i valori più 
arricchiti in nitriti (NO2), in particolare al tempo t1 (figura 29). Questi valori sono compresi 
tra 1±0,4 µg/L al tempo t0 e tra 3±0,4 µg/L al tempo t1. Le acque di Acquasanta hanno 


































CALA  t0 6,5 1,4 1,6 39,3 5,1 540 
ds 0,9 0,4 0,2 16 1 87 
CALA  t1 1,6 3 23,3 134,2 4,2 404 
ds 0,4 0,4 4 6 0,2 54 
LICATA  t0 0,8 0,2 4,4 580 6,8 270,6 
ds 0,001 0,02 0,7 16 0,9 62 
LICATA  t1 0,9 0,2 1,4 309,4 2,2 323 
ds 0,1 0,02 0,07 8 0,001 26 
AC.SANTA  t0 0,1 2,4 25,1 177 1,6 403,4 
ds 0,04 0,02 2 0,9 0,1 22 
AC.SANTA  t1 0,1 1,3 8 1.117 2,8 687,5 
ds 0,02 0,2 0,2 16 0,4 165 





Acquasanta sono compresi tra 3±0,001 µg/L al tempo t0 e 1±0,001 µg/L al tempo t1, invece 
a Licata sono tra risultati pari a 0,2±0,001 µg/L sia al tempo t0 che al tempo t1. 
 
Fig. 29 - Concentrazioni di nitriti (NO2, µg/L ± ds) nelle acque di Cala, Licata ed Acquasanta. 
 
Come si può osservare in figura 30, le acque di Cala e Acquasanta presentano i valori di 
ortofosfati (PO4) simili, però con notevoli variazioni tra il tempo t0 e il tempo t1. Questi 
valori sono compresi tra 2±0,001 µg/L al tempo t0 e 23±4 µg/L al tempo t1 a Cala, e tra 
25±2 µg/L al tempo t0 e 8±0,2 µg/L al tempo t1 ad Acquasanta. Invece, le acque di Licata 
presentato valori meno arricchiti, compresi tra 4±0,7 µg/L al tempo t0 e 1±0,07 µg/L al 
tempo t1.  
 













































I nitrati (NO3) sono presenti in maggiore concentrazione a Licata rispetto agli altri due siti, 
tranne ad Acquasanta al tempo t1 (figura 31). Inoltre, le concentrazioni dei nitrati sono state 
riscontrate diverse ai tempi t0 e t1 in tutti e tre i siti. Nel sito Licata questi valori sono 
compresi tra 580±16 µg/L al tempo t0 e 309±8 µg/L al tempo t1. Nel sito Acquasanta i valori 
sono compresi tra 117±0,9 µg/L al tempo t0 e 1177±16 µg/L al tempo t1. Invece, le acque di 
Cala presentato i valori meno arricchiti, pari a 39±16 µg/L al tempo t0 e a 134±6 µg/L al 
tempo t1.  
 
Fig. 31 - Concentrazioni di nitrati (NO3 µg/L ± ds) nelle acque di Cala, Licata ed Acquasanta. 
 
Come è possibile osservare in figura 32, il fosforo totale è presente in maggiore 
concentrazione a Cala rispetto agli altri due siti, tranne a Licata al tempo t0, con  
concentrazioni diverse ai tempi t0 e t1 in tutti e tre i siti. Nel sito Cala il fosforo è risultato 
pari a 5±1 mg/L al tempo t0 e a 4±0,2 mg/L al tempo t1. A Licata i valori sono risultati 
compresi tra 7±0,9 mg/L al tempo t0 e 2±0,001 mg/L al tempo t1. Invece, le acque di 
Acquasanta hanno presentato i valori meno arricchiti, pari a 2±0,1 mg/L al tempo t0 e a 
3±0,4 mg/L al tempo t1.  
L’azoto è presente in maggiore concentrazione a Cala e ad Acquasanta rispetto a Licata,  
tranne ad Acquasanta al tempo t1 (figura 33). Inoltre, la concentrazione totale di questo 
elemento è risultata diversa nei due tempi (t0 e t1) in tutti e tre i siti. Nel sito Cala l’azoto e 
risultato  compreso tra 540±87 µg/L al tempo t0 e 404±54 µg/L al tempo t1. Nel sito 























Invece, le acque di Licata hanno presentato valori meno arricchiti rispetto agli due siti 
(271±70 µg/L al tempo t0 e 323±26 µg/L al tempo t1).  
 
 











































4.1.3 – Isotopi δ15 N e δ13C 
I valori medi di δ15 N e δ13C e le relative deviazioni standard nelle acque delle rispettive 
aree di studio sono riportate in tabella 12. Le acque di Licata hanno presentato i valori più 
arricchiti, in particolare al tempo t1. Questi valori sono compresi tra 5,5±0,1‰ al tempo t0 e 
5,8±0,6‰ al tempo t1 per il δ
15
N, e  tra -22,3±0,2‰ al tempo t0 e -20,7±0,4‰ al tempo t1 
per il δ13C (figura 34). 
 
Tabella 12 – Media dei rapporti isotopici di δ15 N e δ13C nelle acque di Cala, Licata ed Acquasanta. 
 CALA t0 CALA t1 LICATA t0 LICATA t1 ACQUASANTA t0 ACQUASANTA t1 
δ15N 4,7 1,5 5,5 5,8 6,2 3,4 
ds 0,5 0,09 0,1 0,6 0,2 0,5 
δ13C -21,02 -21,8 -22,3 -20,7 -23,2 -22,3 





Fig. 34 - Valori dei rapporti isotopici δ15 N e δ13C e le relative deviazioni standard nelle acque delle aree 
oggetto di studio. 
 
Il metodo d’indagine che utilizza gli isotopi stabili del carbonio e dell’azoto come traccianti 
del flusso di materia organica nell’ambito delle reti trofiche, risulta oltremodo utile nella 
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caratteristiche ambientali possono variare anche in un range relativamente ristretto, e questo 
si traduce in variazioni nella composizione isotopica della componente autotrofa. Come è 
possibile notare in figura 34, i valori dei rapporti isotopici del carbonio e dell’azoto nelle 
acque delle rispettive aree oggetto di studio suggeriscono la presenza di variazioni spaziali, 

































4.1.4 - Idrocarburi Policiclici Aromatici (IPA) 
I valori delle concentrazioni di IPA nelle acque dei siti studiati sono riportati nella tabella 
13. 
 
Tabella 13 - Concentrazioni dei singoli IPA (µg/L) (media di tre analisi) nelle acque delle aree oggetto di 
studio, relative ai tempi t0 e t1. 
 
Cala t0 Cala t1 Licata t0 Licata t1 Acquasanta t0 Acquasanta t1 
naftalene 0,06 0,008 0,09 0,04 0,0142 0,0089 
acenaftilene 0,002 0,003 0,0001 0,0000 0,0004 0,0035 
acenaftene 0,0005 0,0049 0,0030 0,0001 0,0015 0,0035 
fluorene 0,005 0,004 0,007 0,0007 0,0000 0,0008 
fenantrene 0,01 0,01 0,02 0,0009 0,0000 0,0121 
antracene 0,004 0,01 0,02 0,008 0,0001 0,0037 
fluorantene 0,005 0,01 0,01 0,003 0,0005 0,0031 
pirene 0,003 0,009 0,009 0,002 0,0010 0,0024 
benzo[a]antracene 0,0001 0,001 0,002 0,002 0,0000 0,0027 
crisene 0,0001 0,0008 0,003 0,004 0,0000 0,0005 
benzo[b]fluorantene 0,0001 0,001 0,0003 0,0002 0,0000 0,0001 
benzo[k]fluorantene 0,0001 0,0007 0,0002 0,0001 0,0000 0,0001 
benzo[e]pirene 0,0001 0,0009 0,0003 0,0002 0,0000 0,0001 
benzo[a]pirene 0,0002 0,0012 0,0004 0,0002 0,0000 0,0001 
perilene 0,0001 0,001 0,0001 0,0000 0,0000 0,0001 
indeno[1,2,3-cd]pirene 0,0001 0,001 0,0002 0,0000 0,0000 0,0001 
dibenzo[a,h]antracene 0,0002 0,002 0,0002 0,0000 0,0000 0,0001 
benzo[g,h,i]perilene 0,0001 0,001 0,0002 0,0000 0,0000 0,0001 
dibenzo[a,l]pirene 0,0004 0,004 0,0006 0,0001 0,0000 0,0003 
dibenzo[a,e]pirene 0,0008 0,008 0,0010 0,0002 0,0000 0,0005 
dibenzo[a,i]pirene 0,001 0,01 0,001 0,0003 0,0000 0,0007 
dibenzo[a,h]pirene 0,001 0,01 0,002 0,0003 0,0000 0,0007 
∑ IPA 0,1 0,11 0,17 0,06 0,018 0,04 
 





Come si può osservare in figura 33, le concentrazioni totali di IPA nelle acque dei tre siti 
sono comprese tra 0,018 µg/l e 0,18 µg/l, determinate rispettivamente al tempo t0 ad  
Acquasanta e al tempo t1 a Licata.  
 
Fig. 35 – Distribuzione degli IPA totali (µg/L). 
 
Le concentrazioni totali degli IPA e le relative deviazioni standard nelle acque dei tre siti di 
campionamento, relative ai tre siti ai rispettivi tempi t0 e t1, sono riportate in tabella 14: 
 
Tabella 14 – Concentrazione di IPA totali e relative deviazioni standard 
Cala t0  0,1±0,006 
Cala t1 0,11±0,08 
Licata t0 0,18±0,02 
Licata t1 0,06±0,01 
Acquasanta t0 0,02±0,007 
Acquasanta t1  0,04±0,002 
                                          
 
La variabilità temporale del contenuto totale di IPA nei due campionamenti, probabilmente, 
è da imputare al ricambio idrologico che favorisce la risospensione dei sedimenti e quindi 
dei contaminanti in essi presenti, soprattutto se i campioni sono stati prelevati in superficie 
















































Per quanto riguarda le distribuzioni percentuali dei singoli composti, si può notare dalla 
figura 36 che nelle acque prevalgono gli IPA a basso peso molecolare (fenantrene, 
antracene, fluorene, fluorantene e pirene), e ciò è in accordo con le caratteristiche chimico-




                                        
Fig. 36 – Distribuzione percentuale dei singoli IPA. 
 
E’ difficile confrontare le concentrazioni di IPA riscontrate  nei tre siti siciliani con quelli 
presenti in letteratura, poiché la maggior parte delle analisi sono state effettuate utilizzando 
tecniche spettrofotometriche (UV, fluorescenza, IR, ecc.). A titolo di esempio, nella tabella 
19 sono riportate le concentrazioni di IPA determinate recentemente da alcuni autori, nelle 
acque di siti europei, africani e asiatici e le relative tecniche di estrazione utilizzate. 
Si può notare che le concentrazioni determinate sono dello stesso ordine di grandezza di 
molti siti riportati in tabella 15 e, in particolare, sono simili a quelle che si riferiscono alle 
acque del Mar Mediterraneo e minori di quelle determinate in prossimità di Livorno, noto 















acenaftilene acenaftene fluorene fenantrene
antracene fluorantene pirene benzo (a) antracene
crisene benzo (b) fluorantene benzo (k) fluorantene benzo (e) pirene
benzo (a) pirene perilene indeno(1,2,3-cd) pyrene dibenzo (a,h) antracene
benzo (g,h,i) perilene





Tabella 15 – Concentrazione di IPA in acque europee, africane ed asiatiche. 
 







Deep Bay, Cina meridionale 31,7 – 111,8 Filtrazione su 




Qiu et al., (2009) 
Estuario Daliao, Mar Bohai, Cina 139,16 – 1717,87 Cartucce 
ISOLUTE SPE 
C18 
Men et al., (2009) 
Venezia Laguna strato superficiale 19,6 – 178,9 Filtrazione su 
filtro in fibra di 
vetro ed 
estrazione l-l 
Manodori et al., 
(2006) strato profondo 12,4 – 266,8 
Alessandria 
D’Egitto 
strato superficiale 103 – 523 Estrazione l-l El Nemr et al., (2003) 
strato profondo 13 – 120 
Mar Baltico 5,61 ± 3,57 (media del 
periodo 1992-’98) 
Estrazione l-l Witt et al., (2001) 
Livorno, Mar Tirreno 1800 – 157000 Filtrazione su 
filtro in fibra di 
vetro ed 
estrazione l-l 
Ciucinelli et al., 
(2001) 
Mar Mediterraneo (Spagna, Francia) Barcellona: 16,7 – 
35,7 
Filtrazione su 
filtro in fibra di 
vetro ed 
estrazione l-l 
Guitart et al., (2010) 
Banyuls-sur-Mer: 
2,4 – 22,3 
Porto di Halifax, Bedford, Canada 
 
sito H: 44,5 ± 23,8 
sito M: 16,4 ± 5,7 
sito L: 28,4 ± 21,2 
Filtrazione su 




Hellou et al., (2005) 
Golfo di Saronikos, Grecia sito 1: 425 ± 38 
sito 2: 459 ± 48 
sito 3: 113 ± 11 
Cartucce IST 
ISOLUTE C18 





















4.2 – CARATTERIZZAZIONE CHIMICO-FISICA DEI SEDIMENTI 
 
4.2.1 – Clorofilla a, feopigmenti, fosforo e azoto totali 
I risultati delle concentrazioni dei pigmenti foto sintetici e di azoto e fosforo totali e le 
rispettive deviazioni standard sono riportate in tabella 16.  
 
Tabella 16 – Media dei valori di fosforo e azoto totali nei sedimenti delle tre aree di studio 




Fosforo totale (mg/Kg) Azoto totale (%) 
CALA t0 4,8 75,3 1.500 0,65 
Ds 0,9 13 93 0,07 
CALA t1 5,2 74,3 1.444 0,64 
Ds 1,2 18 337 0,04 
LICATA t0 0,9 5,5 928 0,08 
Ds 0,1 1 214 0,01 
LICATA t1 1,2 5,7 876 0,07 
Ds 0,2 1 189 0,01 
ACQUASANTA t0 0,71 8,7 597 0,2 
Ds 0,2 2 58 0,07 
ACQUASANTA t1 1 10,4 626 0,2 




Come si può osservare in figura 37, i sedimenti di Cala hanno presentato i valori più 
arricchiti in clorofilla-a rispetto agli altri due siti, in particolare al tempo t1. Questi valori 
sono compresi tra 4,82±0,9 µg/g al tempo t0 e 5,19±1 µg/g al tempo t1. Invece, valori 
riscontrati a Licata e a Acquasanta sono paragonabili: questi valori sono compresi tra 
0,95±0,1 µg/g al tempo t0 e 1,24±0,2 µg/g al tempo t1 per Licata, e tra 0,71±0,2 µg/g al 
tempo t0 e 1,2±0,3 µg/g al tempo t1 per Acquasanta.  
Inoltre, per quanto concerne i feopigmenti, anche in questo caso i sedimenti di Cala 
presentano i valori più arricchiti rispetto agli altri siti (figura 38). Questi valori sono 
compresi tra 74±13 µg/g al tempo t0 e 74±18 µg/g al tempo t1. I valori di Licata ed 
Acquasanta sono invece paragonabili. Questi valori sono compresi tra 5,5±1 µg/g al tempo 
t0 e 5,73±1 µg/g al tempo t1 per Licata, e tra 8,72±2 µg/g al tempo t0 e 10,49±3 µg/g al 
tempo t1 per Acquasanta. 
 











Fig. 38 - Concentrazioni di feopigmenti (µg/g ± ds) nel sedimento  di Cala, Licata ed Acquasanta. 
 
 
Come è possibile osservare in figura 39, il fosforo totale è presente in maggiore 
concentrazione nei sedimenti di Cala, senza differenze tra il tempo t0 e il tempo t1. Nel sito 
Cala questi valori sono compresi tra 1500±93 mg/Kg p.s. al tempo t0 e 1444±337 mg/Kg 
p.s. al tempo t1. I sedimenti di Licata presentano valori più arricchiti di fosforo, rispetto ad 














































876±189 mg/Kg p.s. al tempo t1.  Ad Acquasanta i livelli di fosforo sono risultati pari a 
597±58 mg/Kg p.s. al tempo t0 e a 626±42 mg/Kg p.s. al tempo t1.  
Anche l’azoto  è presente in maggiore concentrazione a Cala (figura 40) (0,6±0,07 mg/Kg 
p.s. al tempo t0 e 0,6±0,04 mg/Kg p.s. al tempo t1). Nel sito Acquasanta i valori di azoto 
sono 0,2±0,07 mg/Kg p.s. sia al tempo t0 che al tempo t1, mentre a Licata i livelli di azoto 
sono risultati più bassi, pari a 0,08±0,01 mg/Kg p.s. al tempo t0 e a 0,07±0,01 mg/Kg p.s. al 
tempo t1.  
 
 
Fig. 39 - Concentrazioni di fosforo totale (mg/kg p.s. ± ds) nei sedimenti di Cala, Licata ed Acquasanta 
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4.2.2 – Isotopi δ15N e δ13C 
I valori medi di δ15N e δ13C e le relative deviazioni standard nei sedimenti delle tre aree di 
studio (Cala, Licata e Acquasanta) sono riportate in tabella 17. Le acque di Acquasanta 
hanno presentato i valori più arricchiti. Questi valori sono pari a 5,4±0,1‰ al tempo t0 e a 
5,3±0,1‰ al tempo t1 per il δ
15
N, invece a -18,8±0,5‰ al tempo t0 e  a -19,3±0,1‰ al 




Tabella 17 – Media dei rapporti isotopici di δ15 N e δ13C nei sedimenti di Cala, Licata ed Acquasanta. 
 CALA t0 CALA t1 LICATA t0 LICATA t1 ACQUASANTA t0 ACQUASANTA t1 
δ15N 2,9 3,2 4,7 4,9 5,4 5,3 
ds 0,2 0,2 0,5 0,2 0,2 0,1 
δ13C -24,9 -25,09 -22,5 -22,1 -18,8 -19,3 
ds 0,2 0,2 0,5 0,2 0,5 0,1 
 
Come è possibile notare in figura 41, i valori dei rapporti isotopici del carbonio e dell’azoto 
nei sedimenti delle rispettive aree oggetto di studio suggeriscono la presenza di variazioni 
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4.2.3 -  Contenuto di acqua e sostanza organica 
I risultati che consentono di classificare i sedimenti in base alla presenza di sostanza 
organica e di acqua, relativi ai campioni di Cala, Licata ed Acquasanta nelle diverse 
stazioni, sono riassunti nella tabella e si riferiscono alla media di tre determinazioni 
effettuate sullo stesso campione. La deviazione standard relativa al metodo analitico per la 
determinazione dell’umidità calcolata dai risultati di tre analisi dello stesso campione è 
risultata inferiore al 5%. 
Il contenuto di acqua nei sedimenti prelevati durante le diverse campagne, nel sito Cala 
varia dal 53% al 65%, in quelli prelevati a Licata dal 32% al 36% ed, infine in quelli del sito 
Acquasanta dal 29 al 58% (figura 42). Le variazioni del contenuto d’acqua che si osservano 
per lo stesso sito sono da attribuire alla variabilità del campione, che in ogni caso, è risultata 
molto bassa per i siti Cala e Licata, mentre risulta significativamente più alta (25%) per il 
sito di Acquasanta. Probabilmente ciò è da attribuire alla non omogeneità dei fondali di 
quest’ultimo sito.  
In funzione del loro contenuto di acqua i sedimenti possono essere classificati in ghiaiosi, 
sabbiosi e fangosi. Le particelle più fini possono trattenere più acqua e più sostanza 
organica rispetto a quelle di dimensioni maggiori (Budzinski H. et al., 1997). 
 
 
Fig. 42 - Percentuale di acqua nei sedimenti dei tre siti siciliani 
 
Pertanto, secondo i criteri riportati in letteratura (Budzinski H. et al., 1999) i sedimenti di 




















sono risultati pelitici. Il contenuto di sostanza organica, determinato come perdita in peso 
alla calcinazione sul campione essiccato a 180°C, ed espresso come media di tre 
determinazioni sullo stesso campione, varia dal 5,5% al 6,7% nel sito Cala, dal 3,4% al 
3,8% a Licata e dal 2,8% al 3,8% nel sito Acquasanta (figura 43). Le deviazioni standard 
sono inferiori del 10%. 
 
 
Fig. 43 - Percentuale di sostanza organica nei sedimenti dei tre siti siciliani 
 
La correlazione tra contenuto di acqua e di sostanza organica nei sedimenti è mostrata nella 
figura 44. Si ottiene una retta con R = 0,82 che spiega come i due parametri nei sedimenti 
studiati siano direttamente proporzionali. 
 
 
Fig. 44 – Correlazione tra le percentuali di acqua e sostanza organica nei sedimenti dei tre siti 




























































Tabella 18 – Risultati delle analisi  per la caratterizzazione dei sedimenti nelle tre aree oggetto di studio. 
 
Campione H2O (%) sostanza organica (%) ∑ IPA (µg/Kg) 
Cala t0 St 1 61 5 11518 
Cala t0 St 2 63 6 8583 
Cala t0 St 3 60 6 8760 
Cala t1 St 1 65 6 11467 
Cala t1 St 2 57 5 10394 
Cala t1 St 3 53 7 9120 
Licata to St 1 34 3 120 
Licata to St 2 35 4 140 
Licata to St 3 34 4 118 
Licata t1 St 1 32 3 76 
Licata t1 St 2 36 4 61 
Licata t1 St 3 35 3 118 
Acquasanta to St 1 51 4 7387 
Acquasanta to St 2 33 3 3150 
Acquasanta to St 3 42 4 5498 
Acquasanta t1 St 1 28 3 3576 
Acquasanta t1 St 2 42 3 8225 
Acquasanta t1 St 3 58 4 10979 
 
4.2.4 – Idrocarburi policiclici aromatici (IPA) 
Le tabelle 19 e 20 riportano le concentrazioni dei singoli IPA nei sedimenti (espresse in 
g/Kg p.s.) e le concentrazioni totali degli stessi determinate nei sedimenti delle diverse 
stazioni dei tre siti portuali. Le deviazioni standard relative ai diversi campioni dello stesso 
sito variano dal 26% al 34%. 
Le concentrazioni totali di IPA riscontrate nel sedimento delle tre aree sono comprese tra 
8583 e 11519 µg/Kg p.s. di peso secco di sedimento a Cala, tra 61 e 140 µg/Kg a Licata e 
tra 3151 e 1098 µg/Kg p.s. ad Acquasanta.  
Quindi è possibile osservare in figura 45 le concentrazioni di IPA totali che risultano 
maggiori nell’area portuale di Cala, rispetto all’area di Licata e di Acquasanta.  
 






Fig. 45 – Concentrazione totale di IPA (µg/Kg p.s.) nei campioni di sedimento di Cala, Licata e Acquasanta. 
 
Le deviazioni standard calcolate sulle concentrazioni di IPA totali nei sedimenti relative ai 
due siti, ai rispettivi tempi t0 e t1, sono riportate in tabella 21:  
 
Tabella 21 – Concentrazioni di IPA totali (µg/kg p.s. ± ds)  nei sedimenti di Cala, Licata e Acquasanta. 
CALA  t0 St1 8900±40 LICATA t0 St1 112±33 ACQUASANTA t0 St1 6591±300 
CALA  t0 St2 8091±33 LICATA t0 St2 155±56 ACQUASANTA t0 St2 2478±504 
CALA  t0 St3 7427±23 LICATA t0 St3 135±49 ACQUASANTA t0 St3 4506±145 
CALA  t1 St1 7517±20 LICATA t1 St1 114±15 ACQUASANTA t1 St1 3108±34 
CALA  t1 St2 5192±14 LICATA t1 St2 98±12 ACQUASANTA t1 St2 6295±468 
CALA  t1 St3 6804±9 LICATA t1 St3 154±75 ACQUASANTA t1 St3 8697±179 
 
Come si può osservare dalla figura 46, in generale, le distribuzioni percentuali dei singoli 
IPA in tutti i siti risultano paragonabili, in particolare fluorantene, benzo[b]fluorantene e 
pirene sono gli idrocarburi predominanti nella maggior parte dei sedimenti. Solo nel sito 
Licata, si riscontra un’elevata concentrazione di perilene (18,2%) che è, presumibilmente, 
indice dell’origine biogenica di una parte degli IPA del campione. 
Inoltre, in buon accordo con i criteri riportati da Budzinski et al., (1999), nei sedimenti ad 
elevato contenuto di acqua del sito Cala sono state riscontrate concentrazioni maggiori di 
IPA (tabella 18) rispetto agli altri due siti, anche se, come si vede dalla figura 47, una buona 











































Tabella 19 - Concentrazioni dei singoli IPA (µg/Kg p.s.media) nei sedimenti dei tre siti portuali relativi al tempo to. 
 CALA t0 St 1 CALA t0 St 2 CALA t0 St 3 LICATA t0 St 1 LICATA t0 St 2 LICATA t0 St 3 AC.SANTA t0 St 1 AC.SANTA t0 St 2 AC.SANTA t0 St 3 
acenaftilene 40 57 80 2 2 2 17 11 19 
acenaftene 28 41 48 2 2 2 36 13 27 
fluorene 28 57 68 2 2 1 20 8 15 
fenantrene 242 200 214 8 9 7 429 109 260 
antracene 87 75 95 1 2 1 111 29 62 
fluorantene 837 891 792 14 22 14 1188 323 785 
pirene 1134 1193 1117 16 23 23 1194 354 811 
benzo (a) antracene 464 443 495 3 7 3 401 159 278 
crisene 568 560 490 6 10 7 529 207 366 
benzo (b) fluorantene 2250 1450 1422 5 12 7 1132 593 886 
benzo (k) fluorantene 852 718 688 1 4 2 476 258 370 
benzo (e) pirene 861 612 578 6 6 5 342 173 268 
benzo (a) pirene 1612 957 915 2 7 5 798 417 619 
perilene 350 231 232 22 26 27 158 71 127 
indeno(1,2,3-cd) pyrene 951 482 688 8 2 3 279 201 295 
dibenzo (a,h) antracene 321 118 179 10 1 4 85 66 90 
benzo (g,h,i) perilene 892 498 659 11 2 6 191 160 222 











Tabella 20 - Concentrazioni dei singoli IPA (µg/Kg p.s.media) nei sedimenti dei tre siti portuali relativi al tempo t1. 
 CALA t1 St 1 CALA t1 St 2 CALA t1 St 3 LICATA t1 St 1 LICATA t1 St 2 LICATA t1 St 3 AC.SANTA t1 St 1 AC.SANTA t1 St 2 AC.SANTA t1 St 3 
acenaftilene 29 29 28 2 2 2 4 11 21 
acenaftene 24 35 18 1 2 2 14 36 22 
fluorene 24 23 19 1 1 1 6 22 14 
fenantrene 262 286 259 4 6 9 213 581 467 
antracene 98 98 78 1 0,3 1 50 186 111 
fluorantene 1125 1116 889 9 6 17 509 1328 1591 
pirene 1579 1419 1170 10 7 19 491 1253 1572 
benzo (a) antracene 640 518 484 2 1 4 175 467 549 
crisene 707 640 567 5 4 8 223 569 748 
benzo (b) fluorantene 2008 1606 1592 1 1 8 490 1068 1737 
benzo (k) fluorantene 783 624 621 2 2 2 195 431 680 
benzo (e) pirene 754 593 590 3 2 5 154 327 512 
benzo (a) pirene 1238 1035 1085 1 4 5 366 794 1206 
perilene 338 238 243 23 22 29 71 149 250 
indeno(1,2,3-cd) pyrene 836 883 656 2 0,4 2 278 476 718 
dibenzo (a,h) antracene 241 299 186 1 1 1 118 206 297 
benzo (g,h,i) perilene 781 952 635 10 1 3 219 320 484 
∑ IPA 11467 10394 9120 76 61 118 3576 8225 10979 
                                    
 
                                                                                                                                                               







Fig. 46 – Distribuzione percentuale degli IPA nei campioni di sedimento di Cala, Licata ed Acquasanta.




















acenaftilene acenaftene fluorene fenantrene antracene
fluorantene pirene benzo[a]antracene crisene benzo[b]fluorantene
benzo[k]fluorantene benzo[e]pirene benzo[a]pirene perilene indeno[1,2,3-cd]pirene
dibenzo[a,h]antracene benzo[g,h,i]perilene




Budzinski  et al., (1999) hanno riportato come la sostanza organica rivesta una notevole 
importanza nel favorire l’adsorbimento delle sostanze di natura idrofobica alla superficie 
dei sedimenti. 
In figura 48, per i siti Licata e Cala la concentrazione di IPA e il contenuto di sostanza 
organica  non risultano correlati, mentre ad Acquasanta il coefficiente di correlazione 
ottenuto risulta basso (R = 0,64). 
 
 
      
       Fig. 47 – Correlazione tra contenuto percentuale di acqua e concentrazione totale di IPA nei  




      
   Fig. 48 – Correlazione tra contenuto percentuale di sostanza organica e concentrazione totale di    
   IPA nei campioni di sedimento di Cala, Licata ed Acquasanta. 
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Tali risultati suggeriscono che, benché gli IPA siano associati alla materia organica dei 
sedimenti, viste le loro caratteristiche idrofobe, la frazione a cui essi sono adsorbiti può 
corrispondere solo ad una piccola percentuale del totale di sostanza organica contenuta nel 
sedimento (Rogers, 2002). 
I valori delle concentrazioni dei singoli IPA, nella maggior parte dei casi, risultano ben 
correlati con il contenuto totale degli stessi (tabella 22).  
In generale, questa correlazione indica che è la stessa sorgente a produrre i contaminanti 
presenti nei sedimenti. 
         
 
Tabella 22 – Coefficiente di correlazione lineare (r) per ogni singolo IPA e la concentrazione 
       totale degli stessi nei campioni di sedimento di Cala, Licata ed Acquasanta. 
Analiti Coefficienti di correlazione (r) 
 Cala Licata Acquasanta  Cala Licata Acquasanta 
Acen 0,59 0,35 0,69 B(b)F 0,92 0,93 0,97 
Ace 0,51 0,82 0,56 B(k)F 0,63 0,93 0,96 
Flu 0,65 0,76 0,64 B(e)P 0,84 0,99 0,97 
Fen 0,59 0,85 0,86 B(a)P 0,82 0,61 0,98 
Ant 0,55 0,77 0,74 Per 0,89 0,63 0,97 
Fluor 0,50 0,95 0,98 I(cd)P 0,88 0,46 0,90 
Pir 0,56 0,93 0,99 D(ah)A 0,85 0,26 0,84 
B(a)A 0,56 0,88 0,99 B(ghi)P 0,79 0,78 0,87 
Cri 0,69 0,91 0,99     
 
 
Poiché gli IPA dal punto di vista tossicologico hanno un comportamento diverso, risulta di 
notevole importanza calcolare la potenza cancerogena totale (TEQ) prendendo in 
considerazione la potenza cancerogena relativa (toxic equivalent factor, TEF) dei singoli 
IPA proposta da Tsai et al., (2004). La potenza cancerogena totale è espressa in termini di 
concentrazione equivalente di Benzo[a]pirene (B[a]Peq) poiché questo è il composto più 
cancerogeno:  
TEF = ∑ (IPAi ∙ TEFi) 
 
Come si può notare in figura 49, le concentrazioni maggiori di IPA cancerogeni sono state 
determinate nei sedimenti prelevati a Cala, area marina portuale, che molti anni ha ricevuto 
gli scarichi civili e delle attività produttive della città e probabilmente sono ancora in atto 
degli scarichi abusivi non censiti. 
 






Fig. 49 – Concentrazione equivalente di Benzo[a]pirene, B[a]Peq nei campioni di sedimento di Cala, 
    Licata ed Acquasanta. 
                      
 













Dal confronto dei dati riportati in tabella 23, i sedimenti analizzati in questa ricerca sono 
confrontabili con quelli riscontrati in letteratura.  
Rispetto ai risultati riportati da Di Leonardo et al., (2007) per l’area costiera palermitana si 
potrebbe avanzare l’ipotesi di un iniziale miglioramento della qualità dei sedimenti da 




























totale (µg/Kg p.s.) 
Riferimento 
bibliografico 
Estuario Daliao, Mar Bohai, Cina 276,3 – 1606,9 Men et al., (2009) 
Porto ovest di Alessandria D’Egitto 1,7 – 12436 Mostafa et al., (2003) 
Porto di Porto Torres, Sardegna 70 – 1210 De Luca et al., (2004) 
Mar Adriatico (Veneto e Marche, Italia) 
Chioggia: 24 – 507 Magi et al., (2002) 
Ancona: 34 – 307 
Mar Mediterraneo (Sicilia, Italia) 
Palermo: 2300 – 29300 Di Leonardo et al., 
(2007) Augusta: 100 – 1600 
Mar Mediterraneo (Spagna, Francia) 
Barcellona: 772,1 – 1176 
Guitart et al., (2010) 
Banyuls-sur-Mer: 17,8 
Mar Mediterraneo (Sicilia, Italia) 
Cala (Pa): 8621 – 11557 
Presente studio Acquasanta (Pa): 
3190 – 11019 
Licata (Ag): 99 – 178 




Nonostante ciò, entrambi i siti palermitani mostrano un contenuto in IPA maggiore rispetto 
ad altre aree mediterranee e, inoltre, le concentrazioni totali sono maggiori del valore limite 
riportato nella guida nazionale per i sedimenti delle aree marino costiere (G.U.R.I., D.M. 
367/03, 2004: 200 µg/Kg p.s.) 
 
4.2.4 a – Origine degli Idrocarburi Policiclici Aromatici (IPA) 
Le cause d’inquinamento possono essere varie, alcune delle quali anche temporanee ed 
occasionali, e gli IPA immessi nell’ambiente possono dunque avere origini diverse.  
Gli IPA possono subire processi di trasformazione prima e dopo essere adsorbiti nei 
sedimenti. Le varie sorgenti di questa classe di sostanze producono miscele di composti che 
differiscono per la loro natura quali-quantitativa. Durante i processi a bassa temperatura, 
come la maturazione della sostanza organica che porta alla formazione del petrolio, la 
formazione dei diversi IPA è determinata dalle proprietà termodinamiche e predominano i 
composti a basso peso molecolare e quelli sostituiti (isomeri più stabili) (Sportsol, 1983). 
Invece, per i processi ad alta temperatura come la combustione della materia organica o 
pirolisi, la distribuzione dipende dalle proprietà cinetiche, e quindi le miscele ottenute dalle 
matrici ambientali possono contenere elevate concentrazioni degli isomeri 
termodinamicamente meno stabili ad elevato peso molecolare e non sostituiti (Baumard et 
al., 1998; Soclo et al., 2000; Mazeas et al., 2002). 
Gli isomeri di massa molecolare 178 u.m.a. (antracene e fenantrene) e 202 u.m.a. 
(fluorantene e pirene) sono generalmente utilizzati per discriminare, rispettivamente, le 
sorgenti pirolitiche da quelle petrolifere.  
Ad esempio un elevato rapporto fenantrene/antracene è indicativo di un inquinamento da 
composti petroliferi (Yang, 2001) o da catrame (Baumard et al., 1998). Questo può essere 
spiegato col fatto che il fenantrene è termodinamicamente più stabile dell’antracene e quindi 
all’aumentare della temperatura si osserva una diminuzione del rapporto fen/antr perché 
aumenta la concentrazione dell’antracene (Budzinski et al., 1997).  
Alcuni autori sostengono che i rapporti fen/antr <15 sono imputabili a composti prodotti da 
processi pirolitici, mentre rapporti maggiori (>15) sono riconducibili ad IPA di origine 
petrolifera (Supplemento Ordinario alla Gazzetta Ufficiale, serie generale N° 223 del 23 
settembre 2000). 




Risulta allo stesso modo indicativo il rapporto fluorantene/pirene,  in questo caso il 
fluorantene è meno stabile del pirene e così una predominanza del fluorantene è 
caratteristica di un inquinamento pirolitico, mentre si parla di inquinamento da prodotti 
petroliferi se è il pirene ad essere più abbondante. In figura 39 sono riportati i valori relativi 
ai due rapporti isomerici, di cui sopra. Per quanto riguarda il rapporto fluor/(fluor+pir), un 
valore pari a 0,4 è considerato come confine tra l’origine pirolitica e quella petrolifera. In 
particolare, valori inferiori a 0,4 sono tipici dell’origine petrolifera, se i rapporti sono 
compresi tra 0,4 e 0,5 si tratta di combustione di prodotti petroliferi, mentre la combustione 
di legna, erba, carta, carbone, comporta valori del rapporto fluor/(fluor+ pir) maggiori di 0,5 
(Yunker et al., 2002). 
Come si osserva in figura 50 le tre le aree portuali (Cala, Licata ed Acquasanta)  sono 
caratterizzate da un valore di fenantrene/antracene inferiore a 15, invece per quanto riguarda 
il rapporto fluorantene/pirene, la maggior parte dei campioni presenta valori compresi tra 
0,6 e 1,4. Questi risultati possono confermare l’origine pirolitica dei nostri campioni.  
 
 
Fig. 50 – Grafico dei valori di fen/ant contro flu/pir. 
 
Il rapporto B(a)A/(B(a)A+Cri) prende in considerazione gli isomeri con massa molecolare 
di 228 u.m.a. Un valore di questo rapporto<0,2 implica un’origine petrolifera, se è maggiore 
di 0,35 predomina la combustione, ma se è compreso tra 0,2 e 0,35 l’origine viene definita 
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le due (Yunker et al., 2002). Anche questo rapporto, calcolato nei campioni provenienti dai 
siti siciliani, conferma l’origine pirolitica degli analiti indagati. 
Meno utilizzato è il rapporto tra gli analiti con massa 276 u.m.a., l’indeno[1,2,3-cd]pirene e 
il benzo[g,h,i]perilene. Emissioni da processi a basse temperature (petrolifera) sono 
caratterizzate da rapporti I(cd)P/(I(cd)P+B(ghi)P) < 0,2, valori compresi tra 0,2 e 0,5 sono 
attribuibili alla combustione dei combustibili fossili, mentre rapporti maggiori di 0,5 
implicano combustione di erba, legna e carbone (Yunker et al., 2002). I rapporti dei suddetti 
isomeri, calcolati per i campioni di sedimento dei tre siti, confermano l’origine già 
ipotizzata. 
Un altro metodo per distinguere tra l’origine ad alta temperatura (pirolitica) e quella a bassa 
temperatura (petrolifera) di questo tipo di contaminanti è quello di considerare il rapporto 
tra le concentrazioni degli IPA a basso e ad alto peso molecolare presenti nelle matrici 
studiate. Per tutti i campioni, è stato calcolato il rapporto LMW/HMW, dove con LMW si 
intende la somma delle concentrazioni degli analiti a basso peso molecolare 
(Acen+Ace+Flu+Fen+Ant+Fluor+Pir) e con HMW la somma delle concentrazioni di quelli 
con peso molecolare maggiore o uguale a 228 u.m.a. (B(a)A + Cri + B(b)F+ B(k)F + B(e)P 
+ B(a)P + Per +I(cd)P + D(ah)A + B(ghi)P). Più alto è il rapporto considerato, maggiore è la 
percentuale degli IPA di origine petrolifera su quella pirolitica; vale a dire che rapporti 
minori di 1 sono attribuiti alla combustione, mentre rapporti maggiori di 1 indicano 
petrogenesi (Soclo et al., 2000; De Luca et al., 2004; Magi et al., 2002). Come mostrato 
nella tabella 22, per tutti i sedimenti indagati in questa ricerca, il valore del rapporto 
LMW/HMW è minore di 1, quindi si ha una predominanza dell’origine pirolitica. 
Il total index tiene conto contemporaneamente degli indici proposti in letteratura ed è dato 
dalla somma dei singoli indici normalizzati rispetto ai valori limite di transizione (sorgente 
petrolifera/sorgente pirolitica) riportati in letteratura (Yunker et al., 2002; Mannino, 2005): 
 
Total index = (Fluor/Fluor + Pir)/(0,4) + (Ant/Ant + Fen)/(0,2) + (B(a)A/B(a)A + 
                            Cri)/(0,1) + (I(cd)P/I(cd)P + B(ghi)P)/(0,5) 
 
Pertanto considero l’origine degli IPA da processi ad elevate temperature quando il valore 
del total index è maggiore di 4, mentre se risulta inferiore l’origine è da attribuire a processi 
a bassa temperatura.  




Come si può vedere dalla tabella 24 i valori ottenuti del total index nei sedimenti di Cala, 
Licata e Acquasanta confermano l’origine pirolitica degli analiti. 
Il Perylene index, definito come il rapporto tra la concentrazione del perilene e quella del 
totale degli IPA a 5 anelli, permette di distinguere tra l’origine biogenica e quella pirogenica 
del perilene stesso (Venkatesan, 1988; Thiele  et al., 2002; Yang, 2000). In particolare, 
valori maggiori di 0,1 indicano l’origine biogenica del suddetto contaminante, mentre valori 
inferiori sono indicativi di processi ad elevate temperature. Nei campioni di sedimenti 
analizzati, i valori di Perylene index variano da 0,054 a 0,063 nel sito Cala, da 0,37 a 0,55 
nel sito Licata e da 0,045 a 0,054 nel sito Acquasanta. Tenendo conto di quanto detto prima, 
e osservando la figura 51, i valori calcolati per il sito di Licata confermano l’origine 
biogenica del perilene. Ciò potrebbe essere giustificato dal fatto che il sito Licata è soggetto 
agli scarichi (forse non depurati) del fiume Sarso o agli escrementi e resti di mangime dei 
pesci nel sedimento proveniente dall’impianto di acquacoltura lì presente, determinando 
così un ambiente idoneo alla proliferazione di organismi anaerobici che portano alla 
produzione di perilene. 
 
 







y = 0,0375x - 102,1
R² = 0,8024
y = 0,0578x + 18,74
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Tabella 24 – Indici per la determinazione dell’origine degli IPA. 
 
 
4.2.4 b   - Analisi multivariata nMDS  
L’analisi multivariata con l’ordinamento nMDS (figure 52 e 53) ha permesso di ricavare dei 
grafici bidimensionali in cui sono rappresentati con dei punti i diversi siti di campionamento 
all’interno delle tre aree oggetto di studio. Considerando che a piccole distanze tra i vari 
punti corrispondono alte similarità, è stato possibile approfondire le dinamiche spaziali 
relative alla concentrazione di IPA nelle acque e nei sedimenti. In particolare l’nMDS dei 
sedimenti ha messo in luce maggiormente le evidenti differenze spaziali tra il sito Cala e gli 
altri due siti Licata ed Acquasanta.  
 
Sito Ant/(Ant+Fen) Fluor/(Fluor+Pir) B[a]A/(B[a]A+Cri) I[cd]P/(I[cd]P+B[ghi]P) T.i. LMW/HMW P. i 
Ct0 R1 0,26 0,42 0,45 0,52 7,9 0,26 0,06 
C t1 R1 0,27 0,42 0,48 0,52 8,2 0,38 0,06 
Ct0 R2 0,27 0,43 0,44 0,49 7,8 0,42 0,06 
Ct1 R2 0,26 0,44 0,45 0,48 7,8 0,41 0,05 
Ct0 R3 0,31 0,41 0,50 0,51 8,6 0,38 0,06 
Ct1 R3 0,23 0,43 0,46 0,51 7,9 0,37 0,06 
Lt0 R1 0,17 0,45 0,42 0,44 7,0 0,68 0,37 
Lt1 R1 0,22 0,44 0,39 0,23 6,6 0,73 0,55 
Lt0 R2 0,22 0,47 0,43 0,54 7,7 0,85 0,38 
Lt1 R2 0,18 0,43 0,36 0,46 6,5 0,78 0,51 
Lt0 R3 0,18 0,39 0,38 0,36 6,4 0,78 0,42 
Lt1 R3 0,18 0,46 0,38 0,45 6,7 0,80 0,46 
At0 R1 0,21 0,50 0,43 0,59 7,8 0,68 0,05 
At1 R1 0,19 0,51 0,44 0,56 7,8 0,57 0,05 
At0 R2 0,21 0,48 0,44 0,56 7,7 0,37 0,04 
At1 R2 0,24 0,51 0,45 0,60 8,2 0,71 0,05 
At0 R3 0,19 0,49 0,43 0,57 7,7 0,56 0,05 
At1 R3 0,19 0,50 0,42 0,60 7,7 0,53 0,05 
Origine P P P P P P P 





Fig. 52 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni degli IPA nelle 
acque di Cala, Licata ed Acquasanta.  
 
 
Fig. 53 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni degli IPA nei 





















4.2.5 - Metalli pesanti 
Le medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti delle tre aree 
portuali (Cala, Licata e Acquasanta) sono riportate nella tabella 25. 
 
Tabella 25 - Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti delle tre aree 
portuali.  
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
Cala t0 0,3 47 182 32 93 359 0,8 11 21 
ds 0,03 17 26 11 19 51 0,4 7 2 
Cala t1 0,3 45 178 28 94 474 1 10 20 
ds 0,07 15 25 8 19 178 0,2 5 3 
Licata t0 0,1 19 9 30 5 28 0,03 14 26 
ds 0,01 4 1 1 2 4 0,01 4 5 
Licata t1 0,1 21 9 27 6 27 0,04 12 25 
ds 0,04 5 2 5 2 5 0,03 3 9 
Acquasanta t0 0,1 9 33 17 15 61 0,3 6 12 
ds 0,02 2 8 3 7 17 0,1 4 5 
Acquasanta t1 0,1 7 29 16 12 51 0,4 6 11 
ds 0,03 3 9 4 7 20 0,2 3 7 
 
In generale, come si può osservare dalle figure 54, 55 e 56 i sedimenti dell’area portuale 
Cala risultano avere concentrazioni significativamente più elevate di Cr, Cu, Pb, Zn, Cd e 
Hg rispetto a quelle dei siti Licata e Acquasanta, probabilmente perché il sito Cala si trova 
vicino al centro urbano di Palermo, e per anni è stato utilizzato per lo sversamento delle 
acque reflue (non trattate) di parte della città.  
Le concentrazioni di Ni, As e V dei siti Cala e Licata non si discostano molto tra loro, ma 
risultano leggermente più elevate rispetto al sito Acquasanta. La concentrazione del Cr è 
maggiore a Licata rispetto ad Acquasanta. Invece, le concentrazioni di Cu, Pb, Zn, Cd e Hg 
sono confrontabili nei siti di Licata e Acquasanta. Quindi le differenze nelle concentrazioni 
di metalli pesanti risultano più marcate tra il sito Cala e gli altri due siti portuali. Inoltre, non 
viene riscontrata nessuna variabilità temporale per ciascun sito: questo probabilmente è 
imputabile alla stabilità dei metalli all’interno dei sedimenti che, nonostante il ricambio 
idrologico  che favorisce la risospensione dei sedimenti e quindi dei contaminanti in essi 
presenti, permangono alle stesse concentrazioni in equilibrio dinamico tra acque e 
sedimento. 


































Fig. 54 - Concentrazioni di Cr, Ni, As e V (mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti di Cala (Ct0 e Ct1), Licata (Lt0 e Lt1) 
e Acquasanta (At0 e At1) ai tempi t0 e t1. 
 























Fig. 55 - Concentrazioni di Cu, Pb e Zn (mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti di Cala (Ct0 e Ct1), Licata (Lt0 e Lt1) e 
Acquasanta (At0 e At1) ai tempi t0 e t1. 
 
 






















Fig. 56 - Concentrazioni di Cd e Hg (mg/Kg p.s.±ds) nei sedimenti di Cala (Ct0 e Ct1), Licata (Lt0 e Lt1) e 




Nella tabella 26 sono riportati i dati di letteratura che riguardano la concentrazione media 
dei metalli pesanti (mg/kg p.s.)  nei sedimenti in diverse aree portuali del mondo. 
Paragonando i dati di letteratura con quelli dei sedimenti dei tre siti siciliani, risulta che 
l’area portuale di Cala, che nel presente studio è quella che presenta la maggiore 
concentrazione di metalli pesanti tra i siti studiati, non presenta caratteristiche di 
contaminazione da metalli pesanti di grande rilevanza rispetto alle altre aree portuali del 
mondo.  
Come riportato in letteratura, per valutare con maggior chiarezza la qualità delle aree 
studiate ed in particolare per distinguere l’apporto antropico di metalli da quello litogenico 
naturale, ci si è avvalsi dell’ausilio di due indici:  
1. il fattore di arricchimento (EF),  
2. l’indice di inquinamento dei sedimenti (SPI). 
 







Tabella 26 - Confronto delle concentrazione medie di metalli pesanti mg/kg p.s.) nei sedimenti di diverse parti del mondo. 
 






























Cd 0,01-3 0,3 - 0,1-4,4 - 0,4-1,4 - 1-1,6 0,1-6,8 - 
Cr 7-1798 47 33,2-70 86-320 13-381 45-95 - 79-253 0,2-900 - 
Cu 12-5743 182 72,2-698 7-293 5-865 70-195 24-1090 58-135 5-946 9-82 
Ni 4-362 32 - - - 18-27 - - - - 
Pb 19-3083 93 41,4-220 22-382 10-516 85-130 24-1920 44-128 9,5-470 9-62 
Zn 17-7634 359 187-752 31-1093 29-695 180-300 46-2900 174-491 52-1369 19-126 
Hg 0,01-139 0,8 0,52-2 - - - - 0,6-1,3 0,1-8,5 - 
As 1-112 11 - - - - - - - - 









 (Tranchina et al., 2008)  
i 
(Pellegrini et al., 1999) 
l 
(Guerra-Garcìa e Garcìa-Gomez, 2005) 
m 
(Guevara-Riba et al., 2004) 
n 
(Paetzel et al., 2003) 
o 
(Muniz et al., 2004) 
p
 (Chen et al., 2007) 
q
 (Fatoki e Mathabatha, 2001) 
 
 




4.2.5 a - Fattore di arricchimento 
Il fattore di arricchimento (EF) mette in relazione la quantità di metallo presente nel 
sedimento con quella del relativo background naturale, al fine di distinguere il contributo 
antropico dagli apporti naturali (litogenici) (Schloesser, 1988). 
Come valori di concentrazioni di background naturale (valori sottolineati in verde nella 
tabella 27), sono stati utilizzati quelli che si riferiscono ad aree geografiche più vicine 
possibili alle aree portuali oggetto di studio di questa ricerca, prendendo in considerazione 
i dati analitici della stazione “meno contaminata” (Tranchina et al., 2007), e quelli riportati 
da Turekian e Wedepohl (1961) riguardanti il livello di metalli nella crosta terrestre che 
mostrano le concentrazioni standard di base, generalmente usate come riferimento per 
sedimenti non contaminati. 
A titolo di paragone, nella tabella 27 riporto i valori di background naturale risultanti dai 
valori di Turekian e Wedepohl (1961), Donazzolo et al., 1981, Karageorgis et al., 1998, F. 
Ruiz Muňoz et al., 1997, Tranchina et al., 2008, Sprovieri et al., 2007 (espressi in mg/kg 
p.s.). 
 
            Tabella 27 - Confronto delle concentrazione medie di background di metalli pesanti (mg/kg) in diversi siti. 
Elem. Background
a






















Cd 0,3 - - 1 - - 
Cr 90 18 119 17 21,5 38,8 
Cu 45 17 51 21 21,15 24,8 
Ni 68 28 61 5 - - 
Pb 20 38 151 24 23,23 22,4 
Zn 95 60 325 206 64,46 108,2 
Hg - - - - 0,12 0,08 
As 1,8 - - 30 - - 
V 110    - - 
             a (Turekian e Wedepohl, 1961), b (Donazzolo et al., 1981), c (Karageorgis et al., 1998) , d (Ruiz Muňoz    
                    et al., 1997), 
e, f











La formula per il calcolo del fattore di arricchimento è la seguente: 
 
dove [M]SP indica la concentrazione del metallo determinato sperimentalmente nella 
matrice considerata e [M]B la concentrazione dello stesso metallo nella crosta terrestre 
(shale background). 
I sedimenti del sito Cala sono quelli maggiormente influenzati dal contributo antropico 
(valori di EF>1), mentre i siti Licata e Acquasanta non risentono delle attività umane, 
tranne per quanto riguarda l’arsenico a Licata e ad Acquasanta (tabella 28) (figura 57).  
 
                                                Tabella 28 - Indice EF per i sedimenti di Cala, Licata e Acquasanta 
 
Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
CALA 1,038 2,147 8,517 0,442 4,024 6,461 7,506 5,929 0,183 
LICATA 0,698 0,426 0,930 0,339 0,148 0,675 0,143 5,536 0,233 
ACQUASANTA 0,362 0,369 1,470 0,240 0,584 0,867 2,853 3,422 0,108 
 
 
                     


























              Fig. 57 - Indice EF per i sedimenti di Cala, Licata e Acquasanta 
 
 
Inoltre, per evidenziare facilmente l’apporto antropico di ciascuno degli elementi 













delle concentrazioni dei metalli pesanti nei sedimenti di ciascuno dei siti oggetto di studio 
e le concentrazioni naturali presenti nella crosta terrestre.  
Come si può osservare in figura 58 nel sito Cala gli elementi al di sopra delle 
concentrazioni naturali sono Cr, Cu, Pb, Zn, As e Hg, mentre quelli al di sotto sono Ni e V. 
La concentrazione del Cd coincide quasi con quella naturale. 
In  generale, gli elementi al di sopra o al di sotto della linea di base non si discostano molto 
dalla concentrazione naturale.  
 
 
Fig. 58 - Correlazione tra le concentrazioni dei metalli pesanti nei sedimenti di Cala e la concentrazione 
naturale presente nella crosta terrestre. 
 
 
Nel sito Licata gli elementi al di sopra delle concentrazioni naturali sono Cu, Zn e As, 
invece quelli al di sotto sono Pb, V, Cd e Hg. Le concentrazioni di Cr e Ni coincidono con 
quella naturale (figura 59).  
Infine, nel sito Acquasanta gli elementi al di sopra delle concentrazioni naturali sono Cu, 
Zn, As e Hg, mentre quelle al di sotto sono Cr, Ni, V e Cd. La concentrazione del Pb si 


























































Concentrazione metalli pesanti naturale (log)





Fig. 59 - Correlazione tra le concentrazioni dei metalli pesanti nei sedimenti di Licata e la concentrazione 




Fig. 60 - Correlazione tra le concentrazioni dei metalli pesanti nei sedimenti di Acquasanta e la 
concentrazione naturale presente nella crosta terrestre. 
 
Per valutare gli eventuali effetti tossicologici sugli organismi che vivono nelle aree studiate 
sono stati presi in considerazione i valori del NOAA ER-L (effects range low) e ER-M 
(effects range median) (Long et al., 1995; Ligero et al., 2002): la maggior parte dei metalli 
















































































































Concentrazione metalli pesanti naturale (log)









4.2.5 b - Sediment Pollution Index (SPI) 
Il Sediment Pollution Index (SPI), è un indice che permette un approccio multi elementare, 
poichè considera le concentrazioni della maggior parte dei metalli d’interesse 
tossicologico. 
L’indice è definito come la somma dei fattori di arricchimento tenuto conto dei fattori di 
tossicità. Questi ultimi sono basati sulle tossicità relative dei differenti metalli e sono 
inversamente proporzionali alle concentrazioni litogeniche. Fattori pari ad 1 sono assegnati 
a Cr e Zn, 2 per Ni e Cu, 5 per Pb, 300 per Cd e 400 per il V. 






dove EFm indica il rapporto fra la concentrazione media di un dato metallo nella matrice 
considerata e la concentrazione dello shale dello stesso (fattore di arricchimento); W indica 
il fattore di tossicità del metallo m (valore di letteratura). 
Il Sediment pollution index consente di classificare i sedimenti in cinque classi (SPI0-SPI4) 
riportate nella tabella 29. 
 
                    Tabella 29 -  Classificazione e descrizione dei sedimenti attraverso l’indice SPI 
classificazione intervallo di SPI descrizione sedimento 
SPI0 0-2 sedimento naturale 
SPI1 2-5 sedimento debolmente inquinato 
SPI2 5-10 sedimento moderatamente inquinato 
SPI3 10-20 sedimento altamente inquinato 
SPI4 >20 sedimento pericolosamente inquinato 
 
 
Il valore medio dell’indice di inquinamento dei sedimenti SPI studiati è 0,4, con un valore 
a  Cala di 0.607, a Licata di 0.432 e ad Acquasanta di 0.224 (figura 61). Tale valore, 
secondo il criterio di classificazione, di cui sopra, è caratteristico dei sedimenti naturali. Il 
sito Cala, anche se presenta una concentrazione maggiore in metalli pesanti rispetto agli 
altri due siti, sulla base di questo approccio risulta naturale.   





Fig. 61 -  Indice SPI per i sedimenti di Cala, Licata e Acquasanta. 
 
4.2.5 c - Analisi multivariata nMDS 
Con l’analisi multivariata con l’ordinamento nMDS (figura 62) è stato possibile 
approfondire le dinamiche spaziali relative alla concentrazione di metalli pesanti nei 
sedimenti di Cala, Licata ed Acquasanta. In particolare l’nMDS dei sedimenti ha messo in 
luce, anche in questo caso, le evidenti differenze spaziali tra il sito Cala e gli altri due siti 





Fig. 62 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni dei metalli 

















4.3  - Analisi multivariata su tutte le variabili della colonna d’acqua e dei 
sedimenti  
L’analisi multivariata nMDS (figure 63 e 64) basata sulle distanze euclidee normalizzate 
dei valori di tutte le variabili ambientali studiate nei tre siti Cala, Licata ed Acquasanta, ha 
permesso di ottenere dei grafici bidimensionali, dove i diversi punti  rappresentano i siti di 
campionamento all’interno delle tre aree studiate, favorendo così lo studio delle dinamiche 
spaziali e temporali delle proprietà chimico-fisiche delle acque e dei sedimenti.  
In particolare l’nMDS dei sedimenti ha messo in luce, le evidenti differenze spaziali tra il 
sito Cala e gli altri due siti Licata ed Acquasanta. Differenze temporali poco significative 
sono state riscontrate all’interno di ciascun sito. 
 
 
Fig. 63 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tre siti 
Cala (Ct0 e Ct1), Licata (Lt0 e Lt1) ed Acquasanta (At0 e At1) relativamente al comparto della colonna 
d’acqua, ai tempi t0 e t1. 
Normalise















Fig. 64 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tre siti 
Cala (Ct0 e Ct1), Licata (Lt0 e Lt1) ed Acquasanta (At0 e At1) relativamente al comparto dei sedimenti colonna 
d’acqua, ai tempi t0 e t1. 
 
Normalise













4.4 - Idrocarburi policiclici aromatici in Sabella spallanzanii 
4.4.1 – Tubi  
Le concentrazioni dei singoli IPA e quelle totali nei tubi dei gruppi controllo e trapiantati di 
S. spallanzanii, sono riportate in tabella 30 e si riferiscono alla media di tre determinazioni. 
Considerando i singoli analiti, le deviazioni standard calcolate sui dati di uno stesso sito 
variano dal 4% al 18% per i tubi di Cala, dal 10% al 28% per i tubi di Licata e dall’8% al 
18% per quelli di Acquasanta. 
Nei campioni di tubo le concentrazioni totali di IPA variano da 501 μg/Kg p.s. a 20304 
μg/Kg p.s. (figura 65). Le concentrazioni, in accordo con quanto riscontrato nella 
caratterizzazione ambientale, sono risultate maggiori nei tubi degli organismi di Cala, 
mentre quelle più basse  in quelli di Licata ed Acquasanta.  
 













































 Acen Ace Flu Fen Ant Fluor Pir B(a)A Cri B(b)F B(k)F B(e)P B(a)P Per I(cd)P D(ah)A B(ghi)P Σ IPA 
Ct0 105 48 44 819 273 2610 3325 919 1293 2804 1086 1015 1726 609 1676 580 1371 20304 
Ct1 95 40 33 521 205 1717 2191 641 969 2327 828 917 1496 393 1551 474 1541 15940 
TC 134 62 52 625 219 1991 2412 778 1104 2809 1078 1082 1813 467 1584 423 1571 18205 
TC-L 84 38 32 433 159 1556 1876 594 871 2030 776 764 1309 257 948 364 939 13030 
Lt0 5 4 5 95 15 96 113 23 34 62 20 26 49 23 164 < LOQ 164 898 
 Lt1 5 4 5 82 12 86 96 21 33 53 19 21 41 24 125 < LOQ 99 726 
TL 3 3 3 84 10 92 99 20 33 41 13 16 28 20 < LOQ < LOQ 36 501 
TL-C 15 10 10 106 26 154 182 44 69 182 61 92 165 46 425 < LOQ 396 1984 
At0 12 8 4 212 47 738 779 212 315 645 253 213 417 102 965 < LOQ 220 5140 
At1 14 8 5 246 53 846 885 238 310 659 265 273 420 106 908 < LOQ 258 5493 
TA 7 5 3 167 35 496 523 146 213 503 190 175 350 84 853 < LOQ 254 4004 
TA-C 16 11 7 239 48 834 844 222 325 670 265 308 444 111 1521 < LOQ 312 6178 
TA-L 10 7 5 169 36 574 587 194 276 567 228 191 355 65 0 < LOQ 142 3405 




Per quanto riguarda l’esperimento di transplanting Cala-Licata, come è possibile osservare 
in figura 63, la concentrazione totale di IPA nei tubi dei gruppi controllo Ct1 e TC varia 
rispettivamente del 10% e 21% rispetto al controllo Ct0. Nei tubi del gruppo TC-L 
(transplant) si verifica una diminuzione della concentrazione totale di IPA del 28% rispetto 
al controllo TC.  
Durante l’esperimento di transplanting Licata-Cala, la concentrazione totale di IPA nei tubi 
dei gruppi controllo Lt1 e TL varia rispettivamente del 19% e 44% rispetto al controllo Lt0. 
Nei tubi  del gruppo TL-C si verifica un aumento della concentrazione totale di IPA del 
74% rispetto al controllo TL.  
Infine, per quanto concerne l’esperimento di transplanting Acquasanta-Cala/Acquasanta-
Licata, la concentrazione totale di IPA nei tubi dei gruppi controllo At1 e TA varia 
rispettivamente del 7% e 22% rispetto al controllo At0. Nei tubi  dei gruppi TA-C e TA-L si 
verificano rispettivamente un aumento del 54% e una diminuzione del 15% rispetto al 
controllo TA.  
Nella figura 66 sono riportate le distribuzioni percentuali dei singoli IPA presenti nelle 
acque, nei tubi dei policheti e nei sedimenti. Nella maggior parte dei campioni di tubo 





Fig. 64 - Distribuzione percentuale degli IPA nei campioni di acqua, sedimento e tubo di S. spallanzanii. 
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In generale, l’andamento è migliore per gli analiti con un minor numero di anelli (3-4 
anelli). Nella figura 67 sono riportate le distribuzioni percentuali dei singoli IPA nei tubi dei 
policheti relative agli esperimenti di transplanting: nei tubi degli organismi trapiantati a 
Cala (TL-C e TA-C) aumentano le concentrazioni di tutti gli analiti, invece nei tubi degli 
organismi trapiantati a Licata (TC-L e TA-L) diminuiscono le loro concentrazioni. 
 
 
Fig. 67 - Distribuzione percentuale degli IPA nei campioni di tubo di S. spallanzanii. 
 
4.4.1 a - Fonti di IPA nei tubi dei policheti 
La solubilità in acqua degli IPA diminuisce con l’aumentare del coefficiente di ripartizione 
n-ottanolo/acqua (Kow). In pratica, la solubilità degli IPA diminuisce all’aumentare del peso 
molecolare, quindi, in virtù di ciò, le soluzione acquose contengono concentrazioni 
maggiori dei composti aromatici a basso peso molecolare, mentre quelli che hanno peso 
molecolare più elevato vengono adsorbiti dalle particelle di sedimento oppure associati alle 
particelle in sospensione nelle acque.  
Per verificare quanto ipotizzato, ho provato a individuare, per ogni sito, l’eventuale 
esistenza di correlazioni tra le concentrazioni dei singoli analiti nelle acque e quelle nei tubi, 
ma i coefficienti di correlazione sono risultati insoddisfacenti. Tale andamento è da 
attribuire al fatto che le concentrazioni dei singoli IPA nelle acque sono molto basse, spesso 
simili al limite di quantificazione, e inoltre, influenzate dalle dinamiche marine e quindi 
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dalla situazione al momento del campionamento che potrebbe non essere rappresentativa di 
quella dei policheti durante la loro crescita. 
Poiché i sedimenti tendono ad accumulare gli IPA originariamente presenti nelle acque, è 
stata ipotizzata l’esistenza di correlazioni tra le concentrazioni dei singoli analiti nei 
sedimenti e quelle nei tubi. Come si vede dalla figura 68, riportata a titolo di esempio, esiste 
una buona correlazione solo per i siti Cala e Acquasanta tra le concentrazioni degli analiti 
nei sedimenti e quelle nei tubi (considerando la media delle analisi effettuate nel periodo di 
studio). I valori dei coefficienti di correlazione per i tre siti sono rispettivamente r = 0,96 per 
il sito Cala, r = 0,2 per il sito Licata ed r = 0,81 per il sito Acquasanta. 
 
 
Fig. 68 – Correlazione tra le concentrazioni totali degli IPA nei sedimenti e nei tubi 
                  espresse in µg/Kg p.s. 
 
È ragionevole pensare che nei tubi dei policheti si accumulino principalmente gli IPA a 
basso peso molecolare, più idrosolubili. Pertanto, sono state ripetute le correlazioni, di cui 
sopra, prendendo in considerazione solo gli IPA con 3 e 4 anelli, che sono quelli più solubili 
in acqua. I valori dei coefficienti di correlazione per i tre siti, come mostrato a titolo di 
esempio in figura 69, sono rispettivamente r = 0,99 per il sito Cala, r = 0,97 per il sito Licata 
e r = 0,99 per il sito Acquasanta. Pertanto le correlazioni migliorano notevolmente 
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Fig. 69 – Correlazione tra le concentrazioni totali degli IPA (3-4 anelli) nei sedimenti e nei tubi (µg/Kg p.s.). 
 
Ulteriori informazioni sull’origine degli IPA accumulati nei tubi possono ottenersi 
considerando i rapporti isomerici, come già detto a proposito dei sedimenti. Da tale analisi, 
è possibile ipotizzare l’origine pirolitica degli IPA e quella biogenica del perilene a Licata 
nei tubi di S. spallanzanii (tabella 31). 
Infine, dall’osservazione della distribuzione relativa dei composti in funzione del numero di 
anelli (figura 70), è stato possibile evidenziare come quelli con 4 e 5 anelli aromatici 
contribuiscano in maniera determinante al totale degli IPA nelle acque, nei sedimenti e nei 
tubi confermando ulteriormente, per tutti i campioni, l’origine pirolitica degli IPA. 
 
Tabella 31 – Indici considerati per stabilire l’origine degli IPA nei tubi di S. spallanzanii 
 



















































Total index LMW/HMW Perylene index 
Ct0 0,25 0,44 0,42 0,55 7,6 0,55 0,08 
Ct1 0,28 0,44 0,40 0,50 7,5 0,43 0,06 
TC 0,26 0,45 0,41 0,50 7,6 0,43 0,06 
TC-L 0,27 0,45 0,41 0,50 7,5 0,47 0,05 
Lt0 0,14 0,46 0,41 0,50 6,9 0,59 0,13 
Lt1 0,13 0,47 0,40 0,56 6,9 0,66 0,15 
TL 0,10 0,48 0,37 0,56 5,4 1,42 0,17 
TL-C 0,20 0,46 0,39 0,52 7,2 0,34 0,08 
At0 0,18 0,49 0,40 0,81 7,8 0,54 0,06 
At1 0,18 0,49 0,43 0,78 8,0 0,60 0,06 
TA 0,17 0,49 0,41 0,77 7,7 0,45 0,06 
TA-C 0,17 0,49 0,41 0,50 6,2 0,69 0,05 
TA-L 0,17 0,50 0,41 0,83 7,8 0,48 0,06 
Origine P P P P P P 
P 
B (solo a Licata) 






Fig. 70 – Distribuzione percentuale degli IPA, sulla base del numero di anelli, nei campioni di acqua, 
sedimento e tubo di S. spallanzanii. 
 
In considerazione dell’esperimento di transplanting è stata ipotizzata anche l’esistenza di 
correlazioni tra le concentrazioni dei singoli IPA nei sedimenti dell’area di trapianto e 
quelle nei tubi degli organismi trapiantati.  Anche in questo caso sono stati presi in 
considerazione gli analiti a basso peso molecolare.  
Come si può notare dalla figura 71, esiste una buona correlazione per tutti gli organismi 
trapiantati TC-L, TL-C, TA-C e TA-L. I valori dei coefficienti di correlazione per i tre siti 
sono rispettivamente r
 
= 0,94 per gli organismi di Cala trapiantati a Licata (TC-L), r = 0,91 
per gli organismi di  Licata trapiantati a Cala (TL-C), r = 0,98 per gli organismi di 
Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C), r = 0,94 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a 
Licata (TA-L). 
Pertanto, si può affermare che gli organismi di Licata ed Acquasanta trapiantati a Cala 
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Fig. 71 – Correlazione tra le concentrazioni dei singoli IPA nei sedimenti dell’area di Licata e quelle nei tubi 
degli organismi trapiantati. 
 
Per studiare la biodisponibilità e il bioaccumulo dei contaminanti è stato utilizzato il fattore 
di bioaccumulo (BAF), che rappresenta il rapporto tra la concentrazione dell’analita 
nell’organismo e la concentrazione dello stesso analita nel sedimento: in questo modo si può 
stimare l’accumulo del contaminante nell’organismo in rapporto a quello presente nel 
sedimento. 
Il fattore di bioaccumulo è stato calcolato per ogni idrocarburo policiclico aromatico preso 
in considerazione e per ciascun sito mediante l’equazione:  
 
BAF = Cb /Cs 
 
Come si può osservare nelle figure 72, 73, 74 i fattori di bioaccumulo sono più elevati 
rispetto ai rispettivi controlli C (media dei controlli Ct0, Ct1 e TC), L (media dei controlli 
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Fig. 72 - BAF % degli IPA a basso peso molecolare (3-4 anelli) dei controlli di Cala (C) e dei trapiantati da 
Cala a Licata (TC-L). 
 
 
      
Fig.  73 - BAF % degli IPA a basso peso molecolare (3-4 anelli) dei controlli di Licata (L) e dei trapiantati da 






































      
Fig. 74 - BAF % degli IPA a basso peso molecolare (3-4 anelli) dei controlli di Acquasanta (A) e dei 
trapiantati da Acquasanta a Cala (TA-C) e da Acquasanta a Licata (TA-L). 
 
Infine, come si può facilmente notare nella figura 75, le concentrazioni maggiori di IPA 
cancerogeni sono state determinate nei tubi degli organismi di Cala, in accordo con i 
risultati riscontrati nei sedimenti. Inoltre l’indice B[a]Peq aumenta in maniera significativa 
per gli organismi trapiantati da Licata a Cala (TC-L). 
 

















   Fig. 75 - L’indice B[a]Peq nei tubi degli organismi controllo e trapiantati relativi agli 


















4.4.2 - Corpi  
Le concentrazioni dei singoli IPA e quelle totali nei corpi dei gruppi controllo e trapiantati 
di S. spallanzanii, sono riportate in tabella 32 e si riferiscono alla media di tre 
determinazioni. Considerando i singoli analiti, le deviazioni standard calcolate sui dati di 
uno stesso sito variano dal 3% al 10% per i corpi di Cala, dal 10% al 18% per i corpi di 
Licata e dall’3% al 14% per quelli di Acquasanta. 
Nei campioni di corpo di S. spallanzanii le concentrazioni totali di IPA variano da 428 
μg/Kg p.s. a 3661 μg/Kg p.s. (figura 76).  
Come nel caso dei tubi, le concentrazioni maggiori, sono state riscontrate nei corpi degli 
organismi di Cala, mentre quelle più basse  in quelli di Licata ed Acquasanta.  
 
Fig. 76 – Concentrazioni totale di IPA (µg/Kg p.s.) nei campioni di corpi di S. spallanzanii.
 
Per quanto riguarda l’esperimento di transplanting Cala-Licata, come è possibile osservare 
in figura 76, la concentrazione totale di IPA nei tubi dei gruppi controllo Ct1 e TC aumenta 
rispettivamente del 16% e 18% rispetto al controllo Ct0. Nei corpi  del gruppo TC-L 
(transplant) si verifica una diminuzione della concentrazione totale di IPA del 61% rispetto 
al controllo TC.  
Durante l’esperimento di transplanting Licata-Cala, la concentrazione totale di IPA nei 










































controllo Lt0. Nei corpi  del gruppo TL-C si verifica un aumento della concentrazione totale 
di IPA del 71% rispetto al controllo TL. 
Infine, per quanto concerne l’esperimento di transplanting Acquasanta-Cala/ Acquasanta-
Licata, la concentrazione totale di IPA nei corpi dei gruppi controllo At1 e TA varia 
rispettivamente del 46% e 54% rispetto al controllo At0. Nei corpi  dei gruppi TA-C e TA-L 
si verificano rispettivamente un aumento del 59% e una diminuzione del 67% rispetto al 
controllo TA. 
Nella figura 77 sono riportate le distribuzioni percentuali dei singoli IPA presenti nelle 
acque, nei sedimenti, nei tubi e nei corpi dei policheti.  
                                      
           
 
     Fig. 77 - Distribuzione percentuale degli IPA nei campioni di acqua (µg/L), sedimento e tubo di S. 
spallanzanii (µg/Kg p.s.) 
 
Nella maggior parte dei campioni di corpo prevalgono quasi gli stessi idrocarburi presenti 
nelle acque (acenaftene, fenantrene, fluorantene, e pirene), ovvero i composti a basso peso 
molecolare (con minor numero di anelli 3-4). Conseguentemente è ragionevole pensare che 
questi policheti assumono gli analiti principalmente dall’acqua che rappresenta il mezzo di 
contatto diretto di questi con l’ambiente. 
Nella figura 78 sono riportate le distribuzioni percentuali dei singoli IPA nei tubi dei 
policheti relative agli esperimenti di transplanting. Nei corpi degli organismi trapiantati a 
Cala (TL-C e TA-C) aumentano le concentrazioni di quasi tutti gli analiti, invece nei corpi 
degli organismi trapiantati a Licata le concentrazioni diminuiscono. 
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Tabella 32 – Concentrazioni dei singoli IPA e totale (µg/Kg p.s.) nei campioni di tubo di S. spallanzanii.
 Acen Ace Flu Fen Ant Fluor Pir B(a)A Cri B(b)F B(k)F B(e)P B(a)P Per I(cd)P D(ah)A B(ghi)P Σ IPA 
Ct0 108 105 < LOQ 682 < LOQ 455 550 < LOQ 612 388 107 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 3007 
Ct1 134 133 < LOQ 838 < LOQ 716 576 < LOQ 631 401 138 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 3566 
TC 159 156 < LOQ 984 < LOQ 671 508 < LOQ 778 315 88 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 3661 
TC-L 123 181 < LOQ 442 60 178 460 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 1444 
Lt0 < LOQ 103 < LOQ 445 < LOQ 117 121 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 786 
Lt1 < LOQ 193 114 813 < LOQ 117 96 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 1332 
TL < LOQ 96 41 394 < LOQ 143 445 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 1215 
TL-C 118 121 < LOQ 617 < LOQ 626 477 < LOQ 357 317 96 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 2730 
At0 < LOQ 90 < LOQ 198 < LOQ 122 94 < LOQ 89 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 594 
At1 < LOQ 114 < LOQ 402 < LOQ 206 244 < LOQ 141 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 1108 
TA < LOQ 119 < LOQ 504 < LOQ 238 260 < LOQ 157 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 1279 
TA-C < LOQ 98 < LOQ 1020 < LOQ 673 1113 < LOQ 211 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 3115 
TA-L < LOQ < LOQ < LOQ 246 < LOQ 97 85 < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ < LOQ 428 





                                      
 
Fig. 78 - Distribuzione percentuale degli IPA nei campioni tubo (µg/Kg p.s.) di S. spallanzanii. 
 
4.4.2 a - Fonti di IPA nei corpi dei policheti 
Anche nel caso dei corpi si è cercato di individuare  l’eventuale esistenza di correlazioni tra 
le concentrazioni dei singoli analiti nelle acque e nei sedimenti, e quelle nei corpi. Nel caso 
dei sedimenti i coefficienti di correlazione sono risultati insoddisfacenti. Tale andamento è 
da attribuire al fatto che, probabilmente, gli organismi assumono maggiormente gli analiti 
dalle acque in cui sono presenti quelli a basso peso molecolare (3-4 anelli).  
In ogni caso i valori dei coefficienti di correlazione non sono elevati, poiché le 
concentrazioni dei singoli IPA nelle acque sono molto basse, spesso simili al limite di 
rilevabilità del metodo, e inoltre, influenzate dalle dinamiche marine e quindi dalla 
situazione al momento del campionamento che potrebbe non essere rappresentativa di quella 
dei policheti durante la loro crescita. 
Come si vede dalla figura 79, riportata a titolo di esempio, esiste una buona correlazione 
solo per i siti Cala e Acquasanta tra le concentrazioni degli analiti a basso peso molecolare 
nelle acque e quelle nei corpi (considerando la media delle analisi effettuate nel periodo di 
studio). I valori dei coefficienti di correlazione per i tre siti sono rispettivamente r = 0,66 per 
il sito Cala, r = 0,3 per il sito Licata ed r = 0,78 per il sito Acquasanta. 
 
 














Distribuzione percentuale IPA 
acenaftilene acenaftene fluorene fenantrene
antracene fluorantene pirene benzo (a) antracene
crisene benzo (b) fluorantene benzo (k) fluorantene benzo (e) pirene
benzo (a) pirene perilene indeno(1,2,3-cd) pyrene dibenzo (a,h) antracene





Fig. 79 – Correlazione tra le concentrazioni totali degli IPA (3-4 anelli) nelle acque e nei 
              tubi espresse in µg/Kg p.s. 
     
    Pertanto, si può dire che gli organismi di Cala ed Acquasanta bioaccumulano nei loro 
corpi gli analiti con 3-4 anelli, invece a Licata un maggiore  idrodinamismo al momento 
del campionamento potrebbe aver causato una situazione diversa da quella in cui i 
policheti sono vissuti. 
    Il polichete S. spallanzanii è esposto direttamente alle sostanze tossiche contenute nelle 
acque e nel sedimento presente in sospensione e le assimila sia per diffusione attraverso 
le pareti del corpo, sia tramite ingestione ed assorbimento dalle acque stesse. 
    L’acqua risulta la più importante via di esposizione nei policheti (Eadie et al., 1982). Gli 
IPA aventi un Kow  di circa 5 si assumono principalmente dall’acqua e dai sedimenti in 
essa associati (Landrum, 1989; Suedel et al., 1993). In pratica, si può confermare quanto 
è stato già visto in altri studi (Landrum, 1989), cioè che gli IPA maggiormente 
accumulati sono quelli con log Kow intermedio, quelli con log Kow > 5 non risultano 
biodisponibili.  
    Dall’osservazione della distribuzione relativa dei composti in funzione del numero di 
anelli, quelli con 4 e 5 anelli aromatici contribuiscono in maniera determinante sul totale 
degli IPA nei corpi del polichete (figura 80).  
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Fig. 80 – Distribuzione percentuale del numero di anelli nei campioni di acque, sedimenti e tubi di S. 
spallanzanii. 
 
     In considerazione dell’esperimento di transplanting si è ipotizzato anche l’esistenza di 
correlazioni tra le concentrazioni dei singoli analiti nei sedimenti dell’area di trapianto e 
quelle nei corpi degli organismi trapiantati. Anche in questo caso sono stati presi in 
considerazione gli analiti a basso peso molecolare. 
     Si può osservare in figura 81, riportata sempre a titolo di esempio, che esiste una buona 
correlazione per tutti gli organismi trapiantati a Cala TL-C e TA-C. I valori dei coefficienti 
di correlazione per i tre siti sono rispettivamente r = 0,6 per gli organismi di  Licata 
trapiantati a Cala (TL-C), r = 0,6 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C), 
r = 0,4 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a Licata (TA-L). Per gli organismi di Cala 
trapiantati a Licata (TC-L) non esiste una correlazione. 
Pertanto, si può dire che gli organismi di Licata ed Acquasanta trapiantati a Cala 
bioaccumulano gli IPA nei loro corpi, mentre quelli di Cala trapiantati a Licata sembrano 
non rispondere alle nuove condizioni ambientali. In realtà la situazione al momento del 
campionamento di acque potrebbe non essere rappresentativa di quella dei policheti durante 
il periodo di permanenza nel sito di trapianto.  
Questo può essere confermato dal fatto che Christensen et al., 2002 hanno mostrato in due 
specie di policheti la possibilità di bioaccumulo ed escrezione rapida degli IPA, dovuta sia 
alle capacità metaboliche che alla perdita per diffusione attraverso le pareti del corpo. In 
generale, questi dati evidenziano una buona capacità di bioaccumulo di S. spallanzanii. 
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               Fig. 81 - Correlazione tra le concentrazioni totali degli IPA (3-4 anelli) nelle acque e nei 
               corpi espresse in µg/Kg p.s. 
        
Infine, come si può facilmente notare nella figura 82, le concentrazioni maggiori di IPA 
cancerogeni sono state determinate nei tubi degli organismi di Cala, in accordo con i risultati 
sui sedimenti. L’indice B[a]Peq, come nei tubi, aumenta molto per gli organismi trapiantati 
da Licata a Cala (TC-L). 
 
          












                    Fig. 82 - L’indice B[a]Peq nei tubi degli organismi controllo e trapiantati relativi agli 
                    esperimenti di transplanting. 
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               4.4.2 b - Analisi nMDS 
              Per quanto riguarda gli organismi, con l’ordinamento nMDS (figure 83, 84, 85) vengono 
messe in luce le differenze di concentrazione degli IPA tra i gruppi controllo e i trapiantati, 
in particolare queste risultano più marcate nei corpi rispetto ai tubi di S. spallanzanii. Inoltre, 
queste differenze sono maggiori per gli organismi trapiantati a Cala, mostrando quindi che 
gli organismi rispondono alle nuove condizioni ambientali. Questi risultati hanno 
implicazioni sul ruolo e il possibile utilizzo di questo polichete come bioindicatore.  
 
 
    
Fig. 83 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di IPA nei tubi e 
nei corpi di S. spallanzanii dei gruppi controllo e trapiantati relativi all’esperimento di transplanting Cala-
Licata.  
Normalise















                
 
Fig. 84 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di IPA nei tubi e    
nei corpi di S. spallanzanii dei gruppi controllo e trapiantati relativi all’esperimento di transplanting Licata-
Cala. 
         
 
Fig. 85 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di IPA nei tubi e 
nei corpi di S. spallanzanii dei gruppi controllo e trapiantati relativi agli esperimenti di transplanting 
Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata. 
 






























4.5 – Metalli pesanti in Sabella spallanzanii 
4.5.1 – Tubi 
4.5.1 a - Esperimento di transplanting Cala-Licata 
Le concentrazioni dei metalli pesanti nei gruppi controllo di S. spallanzanii prelevati a Cala 
e in quelli trasferiti a Licata, e le relative deviazioni standard sono riportate in tabella 33. 
 
Tabella 33 - Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds) nei tubi di S. spallanzanii del 
transplanting Cala-Licata. 
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
Ct0 0,3 9 217 10 35 206 0,4 10 7 
ds 0,03 0,4 8 0,4 2 17 0,03 2 0,2 
Ct1 0,3 7 189 9 24 200 0,3 10 6 
ds 0,02 0,5 3 2 1 46 0,02 1 0,3 
TC 0,3 7 181 8,5 27 161 0,2 9 6 
ds 0,03 0,4 13 0,2 1 18 0,03 1 0,2 
TC-L 0,2 8 138 11 20 132 0,1 10 7 
ds 0,02 0,4 17 0,4 0,3 3 0,02 0,1 0,2 
 
Come è possibile osservare nelle figure 86 e 87 nei tubi dei gruppi controllo Ct1 e TC 
(transplant in situ) non vengono riscontrare variazioni significative delle concentrazioni di 
metalli pesanti rispetto al gruppo Ct0, ed è possibile osservare soltanto una lieve 
diminuzione del Pb e Hg. Nei tubi del gruppo TC-L (transplant) si verifica una diminuzione 
di Cu, Pb, Zn, Hg e un lieve aumento del Ni rispetto ai tubi del gruppo controllo Ct0. Queste 
differenze tra i tubi del gruppo controllo TC e quelli del gruppo trapiantato a Licata TC-L 
mostrano in S. spallanzanii una perdita di Cu, Pb, Zn, e Hg dovuta probabilmente alla 
cessione di parte dei metalli alle acque, e il  bioaccumulo del Ni, in accordo con il fatto che 
le concentrazioni di nichel sono maggiori a Licata rispetto a Cala.  
 
 



































































4.5.1 b - Esperimento di transplanting Licata-Cala 
Le concentrazioni dei metalli pesanti nei tubi di S. spallanzanii dei gruppi controllo 
prelevati a Licata e in quelli trasferiti a Cala, e le relative deviazioni standard sono riportate 
in tabella 34: 
 




Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
Lt0 0,2 4 16 22 2 46 0,01 10 5 
ds 0,02 1 0,4 2 0,2 7 0,005 3 1 
Lt1 0,3 6 18 20 3 42 0,01 7 7 
ds 0,03 1 1 1 0,2 1 0,006 1 1 
TL 0,2 4 16 22 2 40 0,005 9 5 
ds 0,03 0,1 1 1 0,2 1 0,002 1 0,2 
TL-C 0,2 4 53 18 4 79 0,02 10 6 
ds 0,04 0,1 1 2 0,2 4 0,003 1 0,1 
 
 
Nei tubi dei gruppi controllo Lt1 e LC (transplant in situ) non vengono riscontrare 
variazioni di rilievo delle concentrazioni di metalli pesanti rispetto al gruppo Lt0 (figure 88 e 
89). Nei tubi del gruppo TL-C (transplant) si verifica un significativo aumento di Cu, Zn, e 
Hg, un lieve aumento del Pb e una lieve diminuzione del Ni rispetto ai tubi del gruppo 
controllo Ct0. Queste differenze tra i tubi del gruppo controllo  LC e quelli del gruppo 
trapiantato a Licata TL-C sono in accordo con i risultati dell’esperimento precedente e delle 
concentrazioni di metalli nei sedimenti dei due siti. 
 


































































4.5.1 c - Esperimenti di transplanting Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata 
 
Le concentrazioni dei metalli pesanti nei tubi di S. spallanzanii dei gruppi controllo 
prelevati ad Acquasanta e in quelli trasferiti a Cala e a Licata, e le relative deviazioni 
standard sono riportate in tabella 35: 
 
Tabella 35 - Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds) nei tubi di S. spallanzanii del 
transplanting Acquasanta-Cala/Acquasanta-Licata. 
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
A t0 0,2 4 55 13 10 91 0,1 12 6 
ds 0,03 1 6 1 1 6 0,01 0,2 1 
A t1 0,2 4 47 14 10 96 0,09 9 6 
ds 0,03 1 2 1 0,4 10 0,01 2 0,3 
TA 0,3 4 51 13 9 100 0,08 9 4 
ds 0,02 0,3 6 0,3 0,4 2 0,01 0,1 0,3 
TA-C 0,2 6 113 12 13 132 0,1 8 8 
ds 0,03 0,4 7 0,4 1 2 0,01 0,3 1 
TA-L 0,2 4 38 16 6 80 0,07 8 5 
ds 0,02 0,3 2 0,4 0,40 7 0,02 1 0,4 
 
 
Nelle figure 90 e 91 è evidente come nei tubi di S. spallanzanii dei gruppi controllo At1 e 
TA (transplant in situ) non vengono riscontrare variazioni significative delle concentrazioni 
di metalli pesanti rispetto al gruppo At0. Nei tubi del gruppo TA-C (transplant) si verifica 
un significativo aumento di Cu, Zn, Pb e Hg, e una lieve diminuzione del Ni rispetto ai tubi 
del gruppo controllo Ct0. Nei tubi del gruppo TA-L (transplant) si verifica una significativa 
diminuzione di Cu, Zn,, Pb, As e Hg, e un lieve aumento del Ni rispetto ai tubi del gruppo 
controllo Ct0.   
Queste differenze tra i tubi del gruppo controllo At0 e quelli dei gruppi trapiantati a Cala 
(TA-C) e a Licata (TA-C) sono in accordo con le differenze riscontrate rispettivamente tra 
gruppi il controlli Ct0 e Lt0 e i rispettivi gruppi trapiantati a Cala (TC-L) e a Licata (TL-C). 


































































4.5.1 d – Origine dei metalli pesanti nei tubi  
I policheti, quali S. spallanzanii, sono esposti direttamente alle sostanze tossiche contenute 
nelle acque e nel sedimento in sospensione, e potrebbero perciò rappresentare dei buoni 
indicatori della contaminazione presente nel sedimento stesso. Poiché i sedimenti tendono 
ad accumulare i metalli originariamente presenti nelle acque, si è ipotizzato l’esistenza di 
correlazioni tra le concentrazioni dei singoli analiti nei sedimenti e quelle negli organismi.  
Come si vede dalla figura 92, riportata a titolo d’esempio, esiste una buona correlazione tra 
le concentrazioni dei metalli nei sedimenti e quelle negli organismi (considerando la media 
delle analisi effettuate nel periodo di studio) solo per i siti Cala e Acquasanta. I valori dei 
coefficienti di correlazione per i due siti sono rispettivamente r = 0,86 per il sito Cala, r = 





Fig. 92 - Correlazione tra le concentrazioni di metalli (mg/Kg p.s.) nei sedimenti dell’area di origine nei tubi 
degli organismi di Acquasanta. 
 
Questa buona correlazione nei siti Cala ed Acquasanta mostra in generale una buona 
capacità di bioaccumulo di S. spallanzanii nei confronti dei metalli pesanti, e quindi di 
assolvere alla funzione di bioindicatore. Probabilmente a Licata il bioaccumulo di metalli 
pesanti è limitato a causa di una scarsa biodisponibilità dei contaminanti. 
Inoltre,  è stata presa in considerazione la correlazione tra le concentrazioni degli analiti nei 
sedimenti dell’area di trapianto e quelle negli organismi trapiantati, e si può notare nella 
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organismi di Licata trapiantati a Cala (TL-C) e quelli di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-
C).  I valori dei coefficienti di correlazione per i tre siti sono rispettivamente r
 
= 0,1024 per 
gli organismi di Cala trapiantati a Licata (TC-L), r = 0,92 per gli organismi di  Licata 
trapiantati a Cala (TL-C), r = 0,28 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a Licata (TA-
L), r = 0,90 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C).  
 
 
Fig. 93  - Correlazione tra le concentrazioni di metalli (mg/Kg p.s.) nei sedimenti dell’area di trapianto e nei 
tubi degli organismi trapiantati da Licata a Cala (TL-C). 
 
Pertanto queste correlazioni mostrano come probabilmente nei tubi il processo di 
biodiluizione non è particolarmente attivo per  i metalli pesanti a Licata. 
Per studiare la biodisponibilità e il bioaccumulo dei contaminanti è stato utilizzato, anche 
nel caso dei metalli, il fattore di bioaccumulo (BAF). Questo è stato calcolato per ogni 
metallo e per ciascun sito di campionamento. 
Come si può osservare dalle figure 94, 95 e 96 in accordo con i risultati iniziali, gli 
organismi di Cala trapiantati a Licata (TC-L) smaltiscono  dai loro tubi Cd, Cu, Pb, Zn  e 
Hg, e bioaccumulano il Ni.  
Gli organismi di Licata trapiantati a Cala (TL-C) bioaccumulano nei loro tubi Cd, Cu, Pb, 
Zn  e Hg, e perdono il Ni.  
Infine, gli organismi di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C) bioaccumulano nei loro tubi 
Cd, Cu, Pb, Zn  e Hg, e cedono il Ni, e gli organismi di Acquasanta trapiantati a Licata (TA-
L) bioaccumulano nei loro tubi Cd, Cu, Pb, Zn  e Hg, e cedono il Ni. 
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Le differenze tra i tubi dei gruppo controllo  TC e TL, e quelli dei gruppi trapiantati a Cala 
(TA-C) e a Licata (TA-C) sono in accordo con le differenze riscontrate durante 




Fig. 94  - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei tubi degli organismi di Cala (CT Cala) e dei rispettivi 
trapiantati a Licata (TC-L). 
 
 
Fig. 95  - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei tubi degli organismi di Licata (CT Licata) e dei rispettivi 
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Fig. 96  - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei tubi degli organismi di Acquasanta (CT Acquasanta) e dei 
rispettivi trapiantati (TA-C e TA-L). 
 
 
4.5.2 – Corpi   
4.5.2 a - Esperimento di transplanting Cala-Licata 
Le concentrazioni dei metalli pesanti nei corpi di S. spallanzanii dei gruppi controllo 
prelevati a Cala e in quelli trasferiti a Licata, e le relative deviazioni standard sono riportate 
in tabella 36: 
 
Tabella 36 – Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds)  in S. spallanzanii del transplantig 
Cala-Licata. 
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
Ct0 0,09 2 88 5 6 80 0,2 6 3 
ds 0,02 0,2 3 0,3 0,8 0,08 0,08 0,7 0,3 
Ct1 0,07 0,1 66 4 3 106 0,08 8 1 
ds 0,01 0,08 1 0,2 0,04 0,02 0,02 0,5 0,04 
TC 0,09 0,7 46 4 3 121 0,08 9 1 
ds 0,01 0,06 0,4 0,3 0,03 0,003 0,003 0,8 0,03 
TC-L 0,1 2 35 11 1 74 0,07 9 3 
ds 0,01 0,4 2 0,6 0,1 0,002 0,002 0,3 0,4 
 
Come è possibile osservare nelle figure 97 e 98 nei gruppi controllo Ct1 e TC (TRS in situ) 






















gruppo Ct0: si tratta di una diminuzione di Cr, Cu, Ni, Pb, V e Hg, e un aumento di Zn e As. 
Nel gruppo TC-L (transplant) si osserva una diminuzione di Cu, Pb, e Hg, e un aumento di 
Ni e V rispetto ai gruppi controllo Ct1 e TC. Le differenze tra i gruppi controllo Ct1 e TC e il 
gruppo trapiantato a Licata TC-L mostrano, in S. spallanzanii, un evidente bioaccumulo di 
Ni e V, e la possibile attivazione di meccanismi di detossificazione che le permettono di far 
diminuire la concentrazione di Cu, Pb, Hg e Zn. 



















































Fig. 98 - Concentrazioni di Cd e Hg (mg/Kg p.s.±ds)   in S. spallanzanii del trasplanting Cala-Licata. 
 





4.5.2 b - Esperimento di transplanting Licata-Cala 
Le concentrazioni dei metalli pesanti in S. spallanzanii dei gruppi controllo prelevati a 
Licata e in quelli trasferiti a Cala, e le deviazioni standard sono riportate nella tabella 37: 
 
Tabella 37 – Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds) in S. spallanzanii del transplantig 
Licata- Cala. 
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
Lt0 1 6 19 9 2 60 0,1 17 8 
ds 0,02 0,4 3 0,4 0,1 0,03 0,03 1 0,4 
Lt1 1 5 20 10 2 68 0,08 24 7 
ds 0,1 0,09 1 2 0,2 0,006 0,006 1 0,05 
TL 1 2 16 7 1 70 0,1 27 2 
ds 0,08 0,04 1 1 0,1 0,004 0,004 3 0,1 
TL-C 1 1 32 5 2 125 0,08 2 1 
ds 0,3 0,05 1 0,2 1 0,008 0,008 0,4 0,2 
 
Come si osserva nelle figure 99 e 100 nel gruppo LC (transplant in situ) si possono 
osservare diminuzioni delle concentrazioni di Cr, Ni e V rispetto ai gruppi controllo Lt1 e 
TLt0. Nel gruppo TL-C (transplant)  è stato riscontrato un aumento di Cu e Zn e una 
diminuzione di tutti gli altri analiti, soprattutto di As, rispetto ai gruppi controllo Lt1 e LC. 
Le differenze tra i gruppi controllo e il gruppo trapiantato a Licata TC-L mostrano, in S. 
spallanzanii, un bioaccumulo di Zinco e Rame.  
L’attivazione di meccanismi di detossificazione potrebbe giustificare la minore 
concentrazione di Cr,  Ni , As e V riscontrata negli organismi trapiantati a  Licata.  






































































4.5.2 c - Esperimento di transplanting Acquasanta-Cala/Acquasanta-Licata 
Le concentrazioni dei metalli pesanti in S spallanzanii dei gruppi controllo prelevati ad 
Acquasanta e in quelli trasferiti a Cala e a Licata, e le deviazioni standard sono riportate in 
tabella 38: 
 
Tabella 38 – Medie delle concentrazioni di metalli pesanti (mg/Kg p.s.±ds)  in S. spallanzanii dei transplantig 
Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata. 
 
 Cd Cr Cu Ni Pb Zn Hg As V 
At0 0,80 1 24 6 2 79 0,1 36 2 
ds 0,1 0,2 4 0,4 0,5 0,02 0,02 5 0,2 
At1 0,4 1 25 6 2 79 0,08 16 2 
ds 0,2 0,2 2 1 0,5 0,01 0,01 1 0,34 
TA 0,6 0,7 31 4 1 95 0,1 6 1 
ds 0,04 0,07 0,5 0,6 0,4 0,01 0,01 2 0,03 
TA-C 0,7 0,7 30 3 2 129 0,09 2 1,21 
ds 0,03 0,1 3 0,3 0,3 0,01 0,01 0,7 0,14 
TA-L 0,5 1 17 7 1 73 0,07 3 1 
ds 0,2 0,2 2 1 0,04 0,004 0,004 0,8 0,3 
 
Come si osserva nelle figure 101 e 102 nel gruppo TA (transplant in situ) non si possono 
riscontrare delle variazioni rilevanti delle concentrazioni di metalli pesanti rispetto ai gruppi 
controllo At1 e At0.  
I gruppi trapiantati a Cala TA-C mostrano, in S. spallanzanii, un accumulo di Zn e una 
diminuzione dell’As e del Ni, invece quelli trapiantati a Licata TA-L, evidenziano un 
bioaccumulo di Nichel e una diminuzione del Piombo. Questi risultati sono in accordo, 
rispettivamente, con quelli degli organismi trapiantati da Cala a Licata (TC-L) e da Licata a 
Cala (TL-C). 
































Fig. 101 - Concentrazioni di Cr, Cu, Ni, Pb, Zn, As e V (mg/Kg p.s.±ds)  in S. spallanzanii dei transplantig 
Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata. 
 
 
































4.5.2 d – Origine dei metalli pesanti nei corpi di S. spallanzanii 
Anche nel caso dei corpi di S. spallanzanii sono state studiate le correlazioni tra le 
concentrazioni degli metalli nei sedimenti e quelle negli organismi.  
Come si vede dalla figura 103, a titolo d’esempio, e come nel caso dei tubi, anche per i corpi 
di S. spallanzanii esiste una buona correlazione solo per i siti Cala e Acquasanta tra le 
concentrazioni degli metalli nei sedimenti e quelle negli organismi (considerando la media 
delle analisi effettuate nel periodo di studio). I valori dei coefficienti di correlazione per i tre 
siti sono rispettivamente r = 0,94 per il sito Cala, r = 0,94 per il sito Acquasanta e r = 0,33 




Fig. 103  - Correlazione tra le concentrazioni di metalli (mg/Kg p.s.) nei sedimenti dell’area di origine e nei 
tubi degli organismi di Cala, Licata e Acquasanta.  
 
Anche in questo caso, come nei tubi, la buona correlazione nei siti Cala ed Acquasanta 
mostra in generale una buona capacità di bioaccumulo di S. spallanzanii, e quindi di un suo 
possibile utilizzo come bioindicatore. 
Inoltre, è stata presa in considerazione la correlazione tra le concentrazioni degli analiti nei 
sedimenti dell’area di trapianto e quelle negli organismi trapiantati, e si può notare nella 
figura 104, che esiste una buona correlazione solo per gli organismi di Licata trapiantati a 
Cala (TL-C) e quelli di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C).  I valori dei coefficienti di 
correlazione per i tre siti sono rispettivamente r = 0,93 per gli organismi di  Licata 
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L), r = 0,97 per gli organismi di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C), e per gli organismi di 




Fig. 104  - Correlazione tra le concentrazioni di metalli (mg/Kg p.s.) nei sedimenti dell’area di trapianto e nei 
tubi degli organismi trapiantati. 
 
Pertanto anche queste correlazioni sono in accordo con i risultati ottenuti per i tubi. 
Probabilmente gli organismi di Cala e Acquasanta trapiantati a Licata non riescono a 
smaltire in 1 mese la quantità di metalli più di quanto non riescano a bioaccumulare, tale da 
rendere le concentrazioni ed essere paragonabili a quelle dei sedimenti del sito di trapianto. 
Per studiare la biodisponibilità e il bioaccumulo dei contaminanti è stato utilizzato, anche 
nel caso dei corpi, il fattore di bioaccumulo (BAF).  
Come si può osservare dalle figure 105, 106 e 107 gli organismi di Cala trapiantati a Licata 
(TC-L) smaltiscono  dai loro tubi Cu, Pb, Zn  e Hg, e bioaccumulano Cr, Cd, Ni, As e V. Gli 
organismi di Licata trapiantati a Cala (TL-C) bioaccumulano nei loro tubi Cu, Pb, Zn  e Hg, 
ed eliminano tutti gli altri. Infine, gli organismi di Acquasanta trapiantati a Cala (TA-C) 
bioaccumulano nei loro tubi Cd, Zn  e Pb, e smaltiscono lievemente gli altri analiti, e gli 
organismi di Acquasanta trapiantati a Licata (TA-L) bioaccumulano solo il Ni, ed eliminano 
Pb, Hg e As. Queste differenze tra i tubi del gruppo controllo TA e quelli dei gruppi 
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rispettivamente tra gruppi il controlli TC e TL e i rispettivi gruppi trapiantati a Cala (TC-L) 
e a Licata (TL-C). 
 
 
Fig. 105 - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei corpi degli organismi di Cala (CT Cala) e dei rispettivi 
trapiantati a Licata (TC-L). 
 
 



















Fig. 106 - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei corpi degli organismi di Licata (CT Licata) e dei rispettivi 
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Fig. 107 - Fattore di bioaccumulo (BAF %) dei corpi degli organismi di  Acquasanta (CT Acquasanta) e dei 
rispettivi trapiantati a Cala (TA-C) e a Licata (TA-L). 
 
 
4.5.2 e - Confronto con i dati di letteratura 
Diversi studi hanno riportato le concentrazioni in tracce dei metalli in diverse specie di 
policheti considerati come potenziali bioindicatori per questo tipo di contaminanti (Rainbow 
e Phillips, 1993). 
La specie Nereis diversicolor è stata studiata in diversi condizioni ambientali, al fine di 
valutare il suo potenziale utilizzo come organismo bioindicatore per le specie metalliche 
come il Mn e Zn (Amiard et al. 1987; Saiz-Salinas e France's-Zubillaga 1997). 
Nel presente studio, le concentrazioni di metalli analizzati in S. spallanzanii rientrano nei 
valori basali determinati da Bocchetti et al., (2003), e sono dello stesso ordine di grandezza 
di quelli riportati per altre specie di policheti tipiche di ambienti contaminati e notevolmente 
più bassi rispetto a organismi prelevati da zone contaminate, dove sono presenti impianti di 
trattamento effluenti, emissari di depurazione, minerari e rifiuti industriali (Bryan e 
Hummerstone, 1977; Ahn et al., 1995; Carral et al., 1995; Saiz-Salinas et al., 1996; 
Me'ndez e Pa `EZ-Osuna, 1998). 
La variazioni nell'accumulo di metalli in tracce negli organismi marini è notoriamente 
influenzato da fattori ambientali e biologici, tra cui la stagione, le dimensioni corporee e il 
ciclo riproduttivo (Rainbow e Phillips. 1993). L'influenza di tali fattori non è stata 
considerata in questo studio preliminare di S. spallanzanii, in cui gli organismi analizzati per 




ciascun esperimento sono stati raccolti nello stesso periodo ed erano di dimensioni simili, 
per ciascun esperimento. I livelli basali di arsenico sono stati determinate da Fattorini et al., 
(2004) nei tessuti del polichete mediterraneo S. spallanzanii e sono pari a 1036±136 µg/g di 
peso secco di As totale nella corona branchiale e 47,5±19.1 µg/g di peso secco nel torace, 
quindi valori rispettivamente maggiori e simili a ciò che è stato riscontrato nei nostri 
campioni. 
 
4.5.3 - Analisi multivariata nMDS  
Per quanto riguarda gli organismi, con l’ordinamento nMDS (figure 108, 109, 110) vengono 
messe in luce le differenze di concentrazione dei metalli pesanti tra i gruppi controllo e i 
trapiantati, in particolare queste risultano più marcate nei corpi rispetto ai tubi di S. 
spallanzanii. Inoltre, queste differenze sono maggiori per gli organismi trapiantati a Cala, 
mostrando quindi che gli organismi rispondono alle nuove condizioni ambientali. Questi 




Fig. 108 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di metalli pesanti  






















Fig. 109 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di metalli pesanti  











Fig. 110 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori delle concentrazioni di metalli pesanti  
nei tubi e nei corpi di S. spallanzanii dei gruppi controllo e trapiantati relativi agli esperimenti di transplanting 
Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata. 
Normalise





























4.6 - Isotopi δ15 N e δ13C in Sabella spallanzanii 
I valori medi di δ15N e δ13C e le relative deviazioni standard dei gruppi di S. spallanzanii 
coinvolti negli esperimenti di transplanting C-L, L-C, A-C, A-L, sono riportati nella 
tabella  39.  
 
Tabella 39 – Media e deviazione standard (ds) dei rapporti isotopici di δ15 N e δ13C (‰) negli organismi e 













o riguarda il primo esperimento di transplanting Cala-Licata (tabella 39), gli organismi 
trapiantati a Licata (TC-L) hanno presentato i valori di δ15N più arricchiti (in media 
4±0,09‰) ed i valori di δ13C più impoveriti (in media -20,4±0,1‰). Gli altri organismi dei 
gruppi controllo Ct0, Ct1 e TC hanno mostrato valori di δ
15
N paragonabili (in media 
rispettivamente 3,1±0,05‰, 3,4±0,07‰ e 3,4±0,03‰) ed i valori di δ13C sono 
rispettivamente -20,2±0,1‰, -19,9±0,07‰ e -19,6±0,1‰. I tubi degli organismi controllo 
Ct0, Ct1, TC e dei trapiantati a Cala (TC-L) hanno mostrato invece valori di δ
15
N 
paragonabili (in media rispettivamente 3±0,08‰, 3,5±0,07‰, 3,6±0,3‰ e 3,4±0,2‰) ed i 
valori di δ13C sono rispettivamente -18,9±0,4‰, -18,7±0,4‰, -18,3±0,04‰ e 18,5±0,04‰. 
Inoltre, come si può osservare in figura 111, i valori dei rapporti isotopici di δ15N e δ13C 
negli organismi trapiantati da Cala a Licata (TC-L), sono quelli che più si avvicinano ai 












δ15N δ13C δ15N δ13C 
 
δ15N δ13C δ15N δ13C 
 
δ15N δ13C δ15N δ13C 
C t0 3,1 -20,2 3 -18,9 L t0 6,9 -19,5 6,3 -17,5 A t0 6,3 -19,7 6,2 -15,7 
ds 0,1 0,1 0,08 0,4 ds 0,09 0,06 0,1 0,5 ds 0,1 0,1 0,08 0,6 
CT t1 3,4 -19,9 3,5 -18,7 L t1 6,7 -19,8 6,7 -17,6 A t1 6,3 -19,9 6,3 -15,4 
ds 0,07 0,07 0,07 0,4 ds 0,04 0,04 0,1 1 ds 0,01 0,1 0,3 0,8 
TC 3,4 -19,6 3,6 -18,3 TL 6,6 -19,7 6,4 -17,6 TA 6,3 -20,2 6 -16,5 
ds 0,03 0,1 0,3 0,4 ds 0,09 0,03 0,1 1 ds 0,06 0,2 0,2 0,3 
TC-L 4 -20,8 3,4 -18,5 TL-C 6,3 -19,5 6 -17,8 TA-C 6,2 -19,4 6 -16 
ds 0,09 0,1 0,2 0,4 ds 0,1 0,1 0,2 0,7 ds 0,1 0,2 0,8 0,4 
          
TA-L 6,5 -19,5 6,4 -16 
          
ds 0,1 0,1 0,05 1 







Fig. 111 – Valori dei rapporti isotopici di δ15 N e δ13C in S. spallanzanii del transplantig Cala-Licata. 
 
Per quanto concerne l’esperimento di transplanting Licata-Cala (tabella 39), gli organismi 
controllo Lt0 hanno presentato i valori di δ
15
N più arricchiti rispetto agli organismi degli 
altri trattamenti (in media 6,9±0,09‰), ed il valore medio di δ13C è -19,5±0,06‰. Gli 
organismi trapiantati a Cala (TL-C) hanno presentato, invece, i valori di δ15N più 
impoveriti (in media 6,3±0,1‰), ed il valore medio di δ13C è -19,5±0,1‰. Gli altri 
organismi dei gruppi controllo Lt1 e TL hanno mostrato invece valori di δ
15
N paragonabili, 
(in media rispettivamente 6,7±0,04‰, 6,6±0,03‰) ed i valori di δ13C sono -19,8±0,04‰ e 
-19,7±0,03‰. I tubi degli organismi trapiantati a Cala (TL-C) hanno presentato i valori di 
δ15N più impoveriti (in media 3±0,08‰), ed il valore medio di δ13C è -19,5±0,06‰. I tubi 
degli organismi controllo Lt0, Lt1 e TL hanno mostrato invece valori di δ
15
N paragonabili 
(in media rispettivamente 3,5±0,07‰, 3,6±0,3‰ e 3,4±0,2‰) ed i valori di δ13C sono -
19,8±0,04‰, -19,7±0,03‰, -19,5±0,03‰, -19,5±0,1‰. Pertanto, come viene mostrato in 
figura 112, i valori dei rapporti isotopici di δ15N e δ13C negli organismi trapiantati da 
Licata (TL-C), si discostano meno dai valori dei sedimenti del sito di origine (Licata) 






























Fig. 112 – Valori dei rapporti isotopici di δ15 N e δ13C S. spallanzanii del transplantig Licata-Cala. 
 
Infine, per quanto riguarda gli esperimenti di transplanting Acquasanta-Cala/Acquasanta-
Licata (tabella 39), tutti gli organismi At0, At1, TA, TCA-C e TA-L presentano i valori 
paragonabili di δ15N (in media rispettivamente 6,3±0,1‰, 6,3±0,01, ‰6,3±0,06‰, 
6,2±0,1‰, 6,5±0,1‰). I valori di δ13C sono invece -19,7±0,1‰,  -19,9±0,1‰, -
20,2±0,2‰, 19,4±0,2‰ e 19,5±0,1‰.  
Anche i tubi degli organismi At0, At1, TA, TCA-C e TA-L presentano i valori paragonabili 
di δ15N (in media rispettivamente 6,2±0,08‰, 6,3±0,3 ‰6±0,2‰, 6±0,8‰, 6,4±0,05‰). I 
valori di δ13C sono invece -15,4±0,6‰,  -15,7±0,8‰, -16,5±0,3‰, 16±0,4‰ e 16±1‰. 
Come si può osservare in figura 113, anche in questo caso i valori dei rapporti isotopici di 
δ15N e δ13C negli organismi trapiantati da Acquasanta (TA-C, TA-L), si discostano poco 
dai valori dei sedimenti del sito di origine (Acquasanta). 
Il metodo d’indagine che utilizza gli isotopi stabili del carbonio e dell’azoto come 
traccianti dei percorsi della materia organica nell’ambito delle reti trofiche, risulta 
importante anche nella determinazione di variazioni nella dieta di organismi che subiscono 
variazioni nello spazio e nel tempo. Come è possibile osservare nelle figura 109, soltanto i 
valori dei rapporti isotopici del carbonio e dell’azoto negli organismi trapiantati a Licata 
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4.7 - Acetilcolinesterasi (AchE) e glutatione S-transferasi (GST) 
Le attività degli enzimi acetilcolinesterasi (AChE) e glutatione-s-transferasi (GST) sono 
state saggiate nei gruppi controllo e trapiantati di S. spallanzanii, utilizzando 
rispettivamente i substrati acetiltiocolina (ASCh) e glutatione (GHT). I
1 1
 di proteine e sono 
riportati nella tabella 40. I valori dell’analisi statistica della variazione (ANOVA) sono 
riportati nella tabella 41. 
 
Tabella 40 - Valori dell’attività AChE e GST nei gruppi controllo e trapiantati di S. spallanzanii, e le 









Ct0 105±8 Lt0 113±7 At0 77±5 Ct0 54±3 Lt0 66±1 At0 85±6 
Ct1 79±7 Lt1 83±4 At1 62±5 Ct1 67±3 Lt1   76 ±4 At1 76±6 
TC 85±10 TL 86±6 TA 55±4 TC 64±3 TL 64±1 TA 69±6 
TC-L 68±7 TL-C 48±4 TA-C 42±1 TC-L 72±2 TL-C 93±1 TA-C 84±3 
Treatment 
 
  TA-L 51±1     TA-L 73±3 
 
 
Tabella 41 – Analisi statistica di variazione (ANOVA) per i dati parametrici. [* = P≤0.05; ** = P≤0.01; 
*** = P≤0.001; Ns = differenza non significativa (P>0.05)]. 
ANOVA AChE 
Source DF MS F P  
Area 3 2047,5262 128,72 0 *** 
Treatment 3 3453,4923 217,11 0 *** 
Area x Treatment 9 199,1469 12,52 0 *** 
Residuals 32 15,9069    
TC-L<TC=Ct1<Ct0 TL-C<Lt1=TL<Lt0 TA-C<TA<At1<At0 TA-L=TA<At1<At0   
ANOVA GST 
Source DF MS F P  
Area 3 481,8072 27,43 0 *** 
Treatment  3 381,2667 21,71 0 *** 
Area x Treatment 9 198,9735 11,33 0 *** 
Residuals 32 17,5642    
Ct0<Ct1=TC=TC-L TL=Lt0<Lt1<TL-C TA=At1<TA-C=At0 TA=TA-L=At1<At0   
 
 
L’attività acetilcolinesterasica in S. spallanzanii è presente sia nei gruppi controlli che in 
quelli trapiantati, e rientra nei valori basali determinati da Perez et al., (2004), Montserrat 
et al., (2008) in altre specie di anellidi. 




Per quanto riguarda l’esperimento di transplanting Cala-Licata, confrontando i valori 
dell’attività enzimatica, si può osservare in figura 114 come essa diminuisca in modo 
significativo (p<0,001) passando dal controllo Ct0 ai controlli Ct1 e TC, e passando dal 
controllo TC al trapiantato a Licata (TC-L). Nei controlli Ct1 e TC l’attività 
acetilcolinesterasica diminuisce, rispetto al controllo Ct0, rispettivamente del 24% e 19%. 
Nel trapiantato a Licata (TC-L) l’attività acetilcolinesterasica diminuisce, rispetto al 
controllo TC del 20%.  
 
Fig. 114 – Attività AChE nei controlli Ct0, Ct1 e TC e trapiantati TC-L di S. spallanzanii. 
 
 
Per quanto concerne l’esperimento di transplanting Licata-Cala, confrontando i valori 
dell’attività aceticolinesterasica si può osservare in figura 115 come essa diminuisca in 
modo significativo (p<0,001) passando dal controllo Lt0 ai controlli Lt1 e TL, e passando 
dal controllo TL al trapiantato a Cala (TL-C). Negli organismi dei controlli Lt1 e TL i 
valori dell’attività acetilcolinesterasica risultano essere più bassi del controllo Lt0 
rispettivamente del 26% e 24%. Nel trapiantato a Cala (TL-C) l’attività 





























Fig. 115 – Attività AChE nei controlli Lt0, Lt1 e TL e trapiantati TL-LC di S. spallanzanii. 
 
Infine, per quanto riguarda gli esperimenti di transplanting Acquasanta-Cala e 
Acquasanta-Licata, confrontando i valori dell’attività enzimatica, essa diminuisce in 
modo significativo (p<0,001) passando dal controllo At0 ai controlli At1 e TA, e passando 
dal controllo TA al trapiantato a Cala (TA-C). Non c’è nessuna apprezzabile differenza 
tra il controllo TA e il trapiantato a Licata (TA-L) (figura 116).  
 
 
Fig. 116  – Attività AChE  nei controlli At0, At1 e TA e trapiantati TA-C e TA-L di S. spallanzanii. 
 
Negli organismi dei gruppi controllo At1 e TA i valori dell’attività acetilcolinesterasica 



















































trapiantati a Cala (TA-C) l’attività acetilcolinesterasica diminuisce rispetto al controllo 
TA, del 23%.  
Considerando tutti e tre gli esperimenti, la riduzione dell’attività AChE nei controlli t1 
rispetto ai controlli t0, potrebbe dipendere da altri fattori ambientali, quali ad esempio le 
variabili chimico-fisiche delle acque (temperatura, pH, salinità, ecc), che si suppone 
possano incidere sull’attività enzimatica analizzata. L’assenza di differenze significative 
tra il controllo t1 e i transplant in situ esclude la possibile influenza dello stress da 
trasferimento sull’attività acetilcolinesterasica. 
Le differenze più significative rispetto ai transplant in situ (TC, TL, TA) sono state 
riscontrate per i trapiantati a Cala (TL-C, TA-C). 
Questi risultati sono in accordo con quelli precedentemente ottenuti, riguardanti la 
presenza di IPA e metalli pesanti nei tre siti e negli organismi, e che hanno messo in luce 
un livello di contaminazione maggiore nel sito Cala e negli organismi di questo sito. 
Inoltre, la riduzione dell’attività AChE nei trapiantati a Licata da Cala (TC-L), seppur più 
bassa, potrebbe far pensare alla possibile influenza di altri fattori, come la presenza di altri 
contaminanti che non stati presi in considerazione durante questo studio.  
Pertanto, la vicinanza dell’area portuale di Licata alla foce del fiume Sarso, che può 
risultare essere il principale veicolo per l’introduzione in questo tratto di mare di sostanze 
inquinanti, come è noto in generale per i corsi d’acqua superficiali (Cruzado et al., 2001), 
potrebbe spiegare e giustificare la presenza di altri xenobiotici, quali pesticidi o detergenti, 
nell’area portuale.  
L’AChE è un enzima coinvolto nella trasmissione sinaptica degli impulsi nervosi ed è 
comunemente inibita da composti neurotossici come organofosfati e carbammati (Jain-
Rang et al., 1998; Yadav et al., 1998; Gill et al., 1990; Rao et al., 1991; Chambers et al., 
1992; Sanchez-Hernandez et al., 1998; Fulton e Key, 2001).  
Recentemente, il suo campo di applicazione nei programmi di biomonitoraggio, è stato 
segnalato per essere meno specifico, quindi adesso potrebbe essere considerato come 
biomarker generico di esposizione a contaminanti neurotossici compresi i metalli pesanti 
(Guilhermino et al., 1998; Sturm et al., 1999; Ait Alla et al., 2006; Moreira et al., 2006; 
Durou et al., 2007), gli idrocarburi policiclici aromatici e gli organoclorurati (Gill et al., 
1990a, 1990b; Bocquene et al., 1990; Sturm et al., 1999; Guilhermino et al., 2000; Akcha 
et al., 2000; Zhang et al., 2008; Buet et al., 2008), detergenti (Regoli et al., 1995; Payne et 
al., 1996), tossine algali (Lehtonen et al., 2003) e composti in misture complesse (Dellali 




et al., 2001). Alcuni studi hanno mostrato una buona correlazione tra l’attività AChE e la 
concentrazione degli IPA nei corpi di anellidi (Jaw-Jou Kang e Huan-Wen Fang, 1997).  
L’attività glutatione S-transferasica in S. spallanzanii è presente sia nei gruppi controllo 
che in quelli trapiantati e rientra nei valori basali determinati da Bocchetti et al., (2003). 
Per quanto riguarda l’esperimento di transplanting Cala-Licata, confrontando i valori di 
tale attività, si può osservare in figura 117 come essa aumenti in modo significativo 
(p<0,001) passando dal controllo Ct0 ai controlli Ct1 e TC, e al trapiantato (TC-L). 
Nessuna differenza significativa può essere riscontrata tra il controllo TC  e il trapiantato 
(TC-L). Nei controlli Ct1 e TC l’attività glutatione S-transferasica aumenta, rispetto al 
controllo Ct0 rispettivamente del 20% e 16%.  
 
 
        Fig. 117  – Attività GST nei controlli Ct0, Ct1 e TC e trapiantati TC-L di S. spallanzanii. 
 
Per quanto concerne l’esperimento di transplanting Licata-Cala, confrontando i valori 
dell’ attività glutatione S-transferasica, si può osservare in figura 118 come essa aumenti 
in modo significativo (p<0,001) passando dal controllo Lt0 ai controlli Lt1, e passando dal 
controllo TL al trapiantato (TL-C). Nessuna differenza significativa viene riscontrata tra il 
controllo Lt0 e il controllo TL. Negli organismi del gruppo controllo Lt1 i valori 
dell’attività glutatione S-transferasica risultano essere più bassi del controllo Lt0 del 13%. 
Nel trapiantato a Licata (TC-L) l’attività enzimatica diminuisce, rispetto al controllo TC, 





























       Fig. 118 – Attività GST nei controlli Lt0, Lt1 e TL e trapiantati TL-LC di S. spallanzanii. 
 
Infine, per quanto riguarda gli esperimenti di transplanting Acquasanta-Cala e 
Acquasanta-Licata, confrontando i valori di tale attività (GST), come viene mostrato in 
figura 119, essa diminuisce in modo significativo (p<0,001) passando dal controllo At0 ai 
controlli At1 e TA. L’attività GST aumenta in modo significativo (p<0,001) passando dal 
controllo TA al trapiantato TA-C.  
 
 























































Nessuna differenza significativa viene riscontrata tra il controllo TA e il trapiantato (TA-
L). Negli organismi dei gruppi controllo At1 e TA i valori dell’attività acetilcolinesterasica 
risultano essere più bassi dei gruppi controlli At0 rispettivamente del 10% e 18%. Nei 
trapiantati a Cala e Licata l’attività glutatione-s-transferasica diminuisce rispettivamente ai 
controlli TA, del 17% e 6%.  
Anche nel caso della GST, le differenze tra l’attività enzimatica nei controlli t1 e quella nei 
controlli t0, potrebbero far supporre a un’influenza di altri fattori ambientali. Soltanto 
durante l’esperimento di transpanting a Cala si è potuto evidenziare una possibile risposta 
enzimatica da stress da trasferimento. 
 Le differenze più significative, rispetto ai transplant in situ (TC, TL, TA) sono state 
riscontrate, anche in questo caso, per i trapiantati a Cala (TL-C, TA-C).  
Gli enzimi antiossidanti sono stati già descritti in alcune specie di policheti come Nereis 
diversicolor (Abele-Oeschger et al. 1994), Phyllodoce mucosa (Abele-Oeschger e 
Oeschger 1995), Arenicola marina (Buchner et al. 1996), Hetromastus filiformis (Abele et 
al. 1998b), Eurithoe complanata (Nusetti et al. 2001), Laeonereis acuta (Geracitano et al. 
2002a). 
Bocchetti et al., (2003) hanno mostrato che in S. spallanzanii la corona branchiale è 
caratterizzata da una maggiore attività enzimatica della superossido dismutasi, glutatione 
S-transferasi, glutatione reduttasi e glutatione perossidasi e anche da una maggiore 
efficienza di assorbimento dei radicali perossilici rispetto al torace.  
È noto che l’enzima GST interviene nella detossificazione di inquinanti elettrofili e 
pertanto una più alta attività enzimatica, come evidenziata negli esemplari di S. 
spallanzanii trapiantati a Cala, riflette una condizione di stress ossidativo indotta da agenti 
proossidanti ai quali gli esemplari sono esposti. I valori dell’attività glutatione S-
transferasica riscontrati in S. spallanzanii in questa ricerca sembrano essere in accordo con 
quelli riportati da altri autori che, in studi di campo, hanno indicato per gli esemplari 
esposti a metalli pesanti (Lenártová et al., 1997; Lopez et al., 2001) e per quelli esposti a 
PCBs e PAHs (Vigano et al., 1995) un’induzione della GST.  
L'influenza delle miscele complesse di contaminanti sulle comunità naturali è poco 
conosciuta (Breitburg et al., 1999). Sono stati condotti relativamente pochi studi di 
tossicità in vivo (Steevens e Benson, 2001), e studi sul campo di miscele di contaminanti 
riguardano le correlazioni tra concentrazione dei contaminanti e composizione della 
comunità (Tietjen e Lee, 1984; Peeters et al., 2001). Alcuni studi di laboratorio hanno 
mostrato che l'effetto congiunto di contaminanti, come i metalli e gli IPA, è pari alla 




somma delle risposte dei contaminanti singoli (Swartz et al., 1995; US EPA, 1986; 
Millward et al., 2004). Questo effetto, chiamato “respons addition”, prevede che ogni 
singolo organismo abbia una specifica tolleranza per ogni contaminante, e che la tossicità 
venga espressa solo se la concentrazione/dose soglia combinata venga superata.  
Swartz et al. (1995) hanno stabilito che l'influenza tossica dei singoli IPA è essenzialmente 
additiva quando gli organismi sono esposti a miscele di IPA. Broderius et al. (1995) hanno 
rilevato alcuni casi di interazioni sinergiche o antagoniste tra una vasta gamma di 
contaminanti organici. Hagopian-Schlekat et al. (2001), tuttavia, hanno stabilito che una 
miscela di metalli (Cu, Pb, Ni, Zn) è stata significativamente tossica nel copepode 
harpacticoide più di quanto non lo sarebbero i singoli metalli. In pochi casi esaminati, sono 
state osservate complesse interazioni (sinergie o antagonismi) di miscele di metalli e 
idrocarburi (Vandenhurk et al., 1998; Moreau et al., 1999).  
Le differenze di attività enzimatica (AChE e GST) dei trapiantati a Cala rispetto ai 
controlli, potrebbero essere causate sia dalle diverse concentrazioni dei singoli inquinanti, 
o miscele di essi ai quali le specie sono esposte, sia alle diverse condizioni ambientali.  
Secondo Bocquene e Galgani, (1998), la variabilità naturale dell’attività di AChE non è 
direttamente legata all'età, al sesso o al periodo di riproduzione dell’organismo, la 
temperatura emerge come il più importante fattore di regolazione. Infatti, diversi fattori 
ambientali possono influire sull’attività antiossidante in specie di policheti, quali 
fluttuazioni annuali di irradiazione solare, variazioni di temperatura dell’acqua e 
concentrazione di ossigeno e l’esposizione a sostanze chimiche inquinanti (Abele-
Oeschger et al., 1994; Abele-Oeschger e Oeschger, 1995; Buchner et al., 1996; Abele et 
al., 1998b; Nusetti et al. 2001). La variabilità del livello di attività degli enzimi 
antiossidanti è presumibilmente collegato con lo stato metabolico dell’organismo che 
dipende da fattori come la temperatura, la maturazione delle gonadi e la disponibilità di 
cibo (Viarengo et al. 1991; Regoli, 1998; Power e Sheehan, 1996; Vidal et al., 2002).  
L'aumento dei livelli di attività di GST osservato in M. edulis è stato osservato che può 
anche essere associata alla presenza di un intensa fioritura tossica cianobatterica molto 
comune nelle aree di transizione durante la stagione estiva (Sivonen et al.,1989; Kononen 
et al., 1993). Il metabolismo di epatotossine cianobatteriche coinvolge la fase II di 
disintossicazione mediata dalle GST (Pflugmacher et al., 1998).  
Negli ultimi 10 anni, studi condotti sui biomarkers di esposizione agli inquinanti di 
ambienti acquatici, hanno evidenziato la necessità di integrare alle interazioni di fattori 
abiotici (temperatura, salinità, la torbidità, dieta, ecc) quelle dei fattori biotici (ciclo di 




riproduzione, crescita, età, sesso, ecc) (Norton et al., 2000; Porte et al., 2001; Ringwood et 
al., 2002; Kagley et al., 2003). La valutazione delle variazioni stagionali dei biomarkers e 
la determinazione dei livelli basali in organismi modello raccolti in habitat specifici, così 
come valutazione dei fattori fisiologici (crescita, respirazione, riproduzione), costituiscono 
una strategia di ricerca ampiamente raccomandata oggi (Smolders et al., 2002).  
Una combinazione di fattori biochimici, fisiologici e genetici possono essere utili per 
chiarire la reale influenza dei contaminanti (Ross et al., 2002).  
Un ideale biomarker dovrebbe non mostrare variazioni stagionali, in risposta a fattori quali 
l'approvvigionamento di cibo o lo stato riproduttivo e varierebbe solo in risposta 
all'esposizione di sostanze inquinanti, ma in pratica questo accade raramente (Sheehan e 









4.8 – Analisi statistica su tutte le variabili dei tubi e dei corpi di Sabella 
spallanzanii. 
L’analisi multivariata con l’ordinamento nMDS, basata sulle distanze euclidee 
normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tubi (figure 120, 121 e 122) e nei 
corpi (figure 123, 124 e 125) di S. spallanzanii relativi agli esperimenti di transplanting 
Cala-Licata, Licata-Cala, Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata, ha permesso di ricavare 
i grafici bidimensionali, dove sono rappresentati con dei punti i diversi trattamenti 
coinvolti in ciascuno dei quattro esperimenti.  
L’nMDS  ha messo in evidenza le differenze spaziali e temporali tra i gruppi controllo e i 
trapiantati, in particolare queste risultano più marcate nei corpi di S. spallanzanii.  
Inoltre, queste differenze sono maggiori per gli organismi trapiantati a Cala, mostrando 
quindi che qui gli organismi rispondono meglio alle nuove condizioni ambientali.  
                                                                   
   
Fig. 120 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tubi 
degli organismi relativi all’ esperimento di transplanting Cala-Licata. 
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Fig. 121 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tubi 




Fig. 122 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei tubi 








































Fig. 123 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei 
corpi degli organismi relativi agli esperimenti di transplanting Cala -Licata. 
 
 
Fig. 124 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei 
corpi degli organismi relativi agli esperimenti di transplanting Licata-Cala. 
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Fig. 125 – nMDS basato sulle distanze euclidee normalizzate dei valori di tutte le variabili studiate nei 
corpi degli organismi relativi agli esperimenti di transplanting Acquasanta-Cala e Acquasanta-Licata. 
 
 
Per ciascun esperimento di transplanting, l’analisi delle similarità (ANOSIM) ha 
evidenziato differenze significative (p<0.001) tra i vari gruppi controllo, e tra i gruppi 
controllo e quelli trapiantati, sia per i tubi (tabella 42) che per i corpi (tabella 43).  
Per quanto riguarda i tubi, soltanto tra i gruppi  TTCt1 TTC e TTLt0 TTL e TTAt0 TTAt1 i 
valori di R sono risultati più bassi, e sono rispettivamente R = 0,33, R = 0,074 e R = -
0,185.    
Per quanto riguarda i corpi, soltanto tra i gruppi  CTCt1 e CTC,  CTAt1 e CTA-L i valori 




























Tabella 42 – ANOSIM di tutte le variabili studiate nei tubi degli organismi relativi agli esperimenti di transplanting. 
CALA LICATA ACQUASANTA 
Global Test 
Sample statistic (Global R): 0.809 Sample statistic (Global R): 0.759 Sample statistic (Global R): 0.895 
Significance level of sample statistic: 
0.02% 
Significance level of sample statistic: 
0.03% 
Significance level of sample statistic: 
0.01% 
Pairwise Tests 
 R Significance  R Significance  R Significance 
Groups Statistic Level % Groups Statistic Level % Groups Statistic Level % 
TC t0, TC t1 0,963 10 TL t0, TL t1 0,852 10 TA t0, TA t1 -0,185 100 
TC t0, TTC 0,926 10 TL t0, TTL 0,074 30 TA t0, TTA 1 10 
TC t0, TTC-L 1 10 TL t0, TTL-
C 
1 10 TA t0, TTA-C 1 10 
TC t1, TTC 0,333 10 TL t1, TTL 0,852 10 TA t0, TTA-L 0,926 10 
TC t1, TTC-L 0,852 10 TL t1, TTL-
C 
1 10 TA t1, TTA 1 10 
TTC, TTC-L 1 10 TTL, TTL-C 1 10 TA t1, TTA-C 1 10 
      TA t1, TTA-L 0,889 10 
      TTA, TTA-C 1 10 
      TTA, TTA-L 1 10 





















Tabella 43 – ANOSIM di tutte le variabili studiate nei corpi degli organismi relativi agli esperimenti di transplanting. 
CALA LICATA ACQUASANTA 
Global Test 
Sample statistic (Global R): 0.889 Sample statistic (Global R): 0.88 Sample statistic (Global R): 0.951 
Significance level of sample statistic: 
0.01% 
Significance level of sample statistic: 
0.02% 









Groups Statistic Level % Groups Statistic Level % Groups Statistic Level % 
CC t0, CC t1 1 10 CL t0, CL t1 1 10 CA t0, CA t1 0,852 10 
CC t0, CTC 1 10 CL t0, CTL 1 10 CA t0, CTA 1 10 
CC t0, CTC-
L 
1 10 CL t0, CTL-C 1 10 CA t0, CTA-C 1 10 
CC t1, CTC 0,667 10 CL t1, CTL 1 10 CA t0, CTA-L 1 10 
CC t1, CTC-
L 
1 10 CL t1, CTL-C 1 10 CA t1, CTA 0,741 10 
CTC, CTC-L 1 10 CTL, CTL-C 1 10 CA t1, CTA-C 1 10 
      
CA t1, CTA-L 0,481 20 
      
CTA, CTA-C 1 10 
      
CTA, CTA-L 1 10 
      
CTA-C, CTA-L 1 10 
 




5 – CONCLUSIONI 
Gli indicatori biologici sono specie animali e/o vegetali sensibili anche a minime variazioni 
dei fattori ecologici, biotici e abiotici, determinate da certi tipi di inquinamento o da 
particolari condizioni ambientali. La loro comparsa o scomparsa è pertanto indice 
inequivocabile di variazione di equilibri. La funzione di indicatori è dovuta al fatto che 
queste specie tollerano, si sviluppano e, in alcuni casi, diventano dominanti in condizioni 
ambientali che sono negative per tutte le altre.  
Il ruolo centrale di questa ricerca è stato quello di valutare la possibilità di utilizzare la  
specie di polichete la S. spallanzanii  come possibile bioindicatore di aree portuali,  
conosciute per la loro vulnerabilità, basando le attività di indagine su metodi e chimici 
biochimici.  
Al fine di stabilire il rischio ecologico e la relazione causale tra la salute degli organismi e i 
livelli di contaminazione ambientale, sono stati realizzati degli esperimenti di 
transplanting tra aree portuali a diverso impatto antropico, precisamente le due aree 
portuali di Cala e Acquasanta nella città di Palermo e l’area portuale di Licata in provincia 
di Agrigento. 
 La caratterizzazione abiotica delle tre aree oggetto di studio ha permesso di giungere a 
delle conclusioni specifiche sulle differenze ambientali delle suddette aree.  
Evidenti differenze spaziali sono emerse tra il sito Cala e gli altri due siti Licata ed 
Acquasanta, che invece mostrano una maggiore similarità.  
 La Cala è risultata avere una maggiore produttività e un livello di contaminazione più 
elevato (da IPA e metalli pesanti) rispetto agli altri due siti, nonostante ciò essa non mostra 
caratteristiche d’inquinamento di grande rilevanza rispetto alle altre aree portuali del 
mondo. In particolare Licata è risultata avere una contaminazione da IPA e metalli pesanti 
intermedia tra Cala ed Acquasanta.   
Negli organismi trapiantati a Cala (TL-C e TA-C), i livelli di contaminanti nei tubi e nei 
corpi sono risultati aumentati; invece, i livelli di IPA e di metalli pesanti diminuiscono 
negli organismi trapiantati a Licata, questo confermerebbe una migliore condizione 
dell’ambiente di Licata dal punto di vista della contaminazione. 




In particolare, è stato visto che gli organismi bioaccumulano principalmente gli analiti 
(IPA) a basso peso molecolare (3-4 anelli) presenti nell’acqua che rappresenta il mezzo di 
contatto diretto di questi con l’ambiente.  
Inoltre, gli organismi di Cala e Acquasanta trapiantati a Licata probabilmente non riescono 
a smaltire nell’arco di tempo considerato la quantità di metalli più di quanto non ne 
riescano a bioaccumulare. 
Quindi, le indagini relative agli idrocarburi policiclici aromatici e ai metalli pesanti sugli 
esemplari di S. spallanzanii ci permettono di affermare come questa specie rappresenti un 
ottimo bioindicatore della qualità dell’ecosistema acquatico in cui vive.  
Tuttavia uno scarso adattamento trofico degli organismi trapiantati a Cala è emerso dai 
valori dei rapporti isotopici del carbonio e dell’azoto, e soltanto negli organismi trapiantati 
a Licata (TC-L) viene messa in luce la presenza di variazioni spaziali e temporali; ciò può 
essere dovuto al breve spazio temporale dell’esperimento di transplantig, che non ha 
permesso di evidenziare un eventuale modifica di tali variabili. 
Anche le indagini condotte relative ai biomarkers ci permettono di confermare il ruolo di 
questa specie quale ottimo bioindicatore dello stato di salute dell’ecosistema acquatico in 
cui vive. Gli organismi trapiantati hanno presentato una risposta metabolica, relativa alle 
attività enzimatiche studiate, ben precisa evidenziando come essi rispondano alle 
condizioni di un ambiente più contaminato, senza tuttavia, tralasciare l’importanza di altri 
fattori ambientali ed ecologici in gradi di influenzare o contribuire a modulare la risposta 
enzimatica di questi organismi.  
In generale, i risultati di tutte le variabili analizzate hanno messo in evidenza le differenze 
spaziali e temporali tra i gruppi controllo e i trapiantati, con differenze maggiori per gli 
organismi trapiantati a Cala, mostrando quindi come gli organismi rispondano alle nuove 
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